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Saimaannorppa (Pusa hispida saimensis) on vain Saimaalla esiintyvä uhanalainen norpan 
alalaji, josta on aiemmin määritetty suuria pitoisuuksia raskasmetalleja sekä toksisia ja bioker-
tyviä PCB-yhdisteitä. Ajantasainen tieto PCB-pitoisuuksista traanissa on tärkeää suojelutyön 
suunnittelussa. Passiivikeräinmenetelmin (PDMS) pyritään helpottamaan ja nopeuttamaan 
ympäristöanalytiikkaa. Tutkimuksen tavoite 1 on ajantasaistaa tieto saimaannorpan traanin 
PCB-pitoisuuksista ja kartoittaa riskejä. Tavoite 2 on tutkia passiivikeräinmenetelmän sovel-
tuvuutta saimaannorpan traaninäytteille, havaita ongelmia ja kehittää menetelmää. Tutkimuk-
sessa käytettiin 45 saimaannorpan traaninäytettä vuosilta 2000–2011. Näytteille suoritettiin 
perinteinen erotussuppilo-uutto, sekä yhdelle näytteelle passiivikeräinuutto. PCB-pitoisuudet 
määritettiin käyttäen GC-MS-menetelmää. Määritetty keskimääräinen PCB-pitoisuus traanis-
sa, 4.15±5.25 mg/kg rasvaa, on laskenut 54 % vuosien 1981–2000 pitoisuudesta (Kostamo 
2004) ja 89 % vuosien 1977–1981 pitoisuudesta (Helle et al. 1983). Analysoitujen mallikon-
geneerien jakaumassa ei havaittu muutoksia: yleisimmät yhdisteet olivat PCB:t 138, 153 ja 
180 (30.7, 42.3 ja 17.9 % kokonaisuudesta). Harvinaisimmat PCB:t 28, 52, 101 ja 118 saivat 
<5 % osuuksia. Jakaumaa selittävät yhdisteiden ominaisuudet ja käyttöhistoria. Alueellisesti 
korkein PCB-pitoisuuskeskiarvo määritettiin Pohjois-Saimaalta (8.22±7.69 mg/kg rasvaa), 
Keski- ja Etelä-Saimaan arvot olivat matalammat ja samansuuntaiset. Aiemmin korkein kes-
kiarvopitoisuus havaittiin Etelä-Saimaalta; siirtymän syitä voivat olla alue-erot sedimentissä 
(sorptiotehokkuudessa), kalaston muutokset, teollisuuden ja asutuksen muuttunut painopiste 
tai otanta-artefakti. PCB-keskiarvopitoisuus havaittiin naaraissa uroksia matalammaksi 
(4.68±4.57 mg/kg rasvaa ja 6.73±10.75 mg/kg rasvaa) ääriarvojen ja ikäjakauman vaikutus 
huomioituna. Havainto vastaa aiempaa tietämystä. Naaraiden PCB-pitoisuuden ikäkorrelaatio 
havaittiin uroksia lievemmäksi. Korrelaatiot eivät enää ole tilastollisesti merkitseviä ja ne ovat 
aiempaa lievempiä johtuen yleisesti matalammasta pitoisuustasosta. Jatkossa trendien esille-
tuomista helpottaa suurempi otoskoko. PCB-yhdisteiden riskit saimaannorpalle ovat muuttu-
neet pitoisuuksien laskiessa: Aiemmin merkityksellisimpinä pidettyjen hyvin dramaattisten 
vasteiden kuten kohdunkurouman kynnyspitoisuudet eivät enää ylity, mutta pienemmissä ku-
dospitoisuuksissa ilmenevät herkät vasteet ovat mahdollisia ja merkittäviä riskitekijöitä. 
PDMS-menetelmä havaittiin käyttökelpoiseksi traaninäytteillä. Alustavat Ktraani, PDMS - jakau-
tumiskertoimet havaittiin loogisiksi ja yhdenmukaisiksi vertailudataan nähden. Ongelmaksi 
muodostui vähäinen analyytin saanto PCB-kongeneereilla 28 ja 52. Ratkaisuksi esitetään suu-
rempimassaisia näytteenottolaitteita tai tarkempaa analyysilaitteistoa. Kattavampi jatkotutki-
mus täydentänee tietämyksen menetelmän soveltuvuudesta.  
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Saimaa ringed seal (Pusa hispida saimensis) is an endangered subspecies of the ringed seal 
found only in Lake Saimaa in Eastern Finland. Significant concentrations of persistent, 
bioaccumulative and toxic substances, e.g. heavy metals & polychlorinated biphenyls (PCBs), 
have previously been measured in Saimaa ringed seal tissues. It is therefore necessary to 
produce up-to-date information on the current concentrations of such compounds in order to 
assess the ecotoxicological risk they currently pose. Such knowledge is of extreme 
importance for the ongoing Saimaa ringed seal conservation effort. Novel passive equilibrium 
sampling methods (e.g. PDMS) seek to simplify and enhance environmental monitoring. The 
primary objective of this thesis is to analyze the PCB concentrations detectable in Saimaa 
ringed seal blubber, and to assess the ecotoxicological risk they currently pose. Secondary 
objective is to evaluate the applicability of a PDMS-based passive equilibrium sampling 
method for the measurement of free PCB concentrations in Saimaa ringed seal blubber, to 
identify potential issues and to develop the method further. Forty-five blubber samples 
spanning years-of-death 2000-2011 were chosen for the study. The samples were extracted by 
conventional exhaustive solvent extraction. Additionally, one sample was chosen for the 
passive equilibrium sampling trials and subsequent extraction. PCB-concentrations were in all 
cases analysed by GC-MS. The average blubber PCB concentration, 4.15±5.25 mg/kg lipid, is 
54 % lower than they were in 1981-2000 (Kostamo 2004), and 89 % lower than in 1977-1981 
(Helle et al. 1983). Distribution of the PCB model congeners chosen for the study has 
remained similar between this and the previous study, with congeners 138, 153 & 180 present 
in highest proportions (30.7 %, 42.3 % & 17.90 % of the total concentration). The rarest 
congeners of the group, PCBs 28, 52 & 101, were all present in proportions of < 5 %. The 
distribution is influenced by congener-specific physico-chemical factors, as well as historical 
factors related to the compounds’ history of use. Regionally the highest average concentration 
was measured in Northern Saimaa (8.22±7.69 mg/kg lipid) while the concentrations in 
Southern and Middle-Saimaa were lower and clustered close together, a result clearly 
different from those presented in previous studies. Possible causes for this discrepancy might 
be regional differences in the lake sediments’ PCB sorption efficiency, changes in fisheries or  
in the regional emphasis of urban PCB leaching, or merely a sampling artifact. PCB 
concentration was discovered to be lower in females (4.68±4.57 mg/kg lipids) than in males 
(6.73±10.75 mg/kg lipids) with extreme values and the effect of age omitted, in accordance 
with previously published results. Analogously, age correlation was lower and less significant 
in females and, contrary to previous results, not statistically significant. Decreased strength 
and lack of statistical significance in both age correlations together with decreasing ambient 
PCB concentrations is evident. In light of constantly decreasing PCB-concentrations the risks 
posed by the compounds in the 21
st
 century are very different than before, with subtle and 
sensitive responses posing a more pronounced and more probable risk than the dramatic 
responses (e.g. uterine occlusion) previously considered to be the most significant toxic threat 
posed by the compounds. Passive sampling was discovered to be applicable to Saimaa ringed 
seal blubber, with Kblubber, PDMS-coefficients showing compound specificity and coherence with 
previous data. The observed problem with equilibration relating to low analyte gain for the 2 
lowest-chlorinated congeners can be addressed by increasing sampler mass and the physical 
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µl = mikrolitra (10-6 l). 
µm = mikrometri (10-6 m) 
A = näytteenottolaitteen pinta-ala (mm
2
) 
a = upokkaan massa + näytteen massa, tuorepainoa (g). 
b = upokkaan massa + näytteen massa, kuivapainoa (g). 
c = upokkaan massa (g). 
C2H3N = asetonitriili. 
C4H8O2 = etyyliasetaatti 
C6H14 = n-heksaani 
C8H18= iso-oktaani 
C9H20 = nonaani. 
CPDMS = yhdisteen konsentraatio näytteenottolaitteessa (ng/g PDMS) 
Ctraani= yhdisteen konsentraatio traanissa (ng/g lipid) 
DDT = Diklooridifenyylitrikloorietaani (C14H9Cl5) 
df = kalvon paksuus (film thickness). 
GC-MS = kaasukromatografia-massaspektrometria. 
h = näytteenottolaitteen korkeus (mm) 
HCB = 2,4,5,2´,4´,5´- heksaklorobifenyyli  
HOC = hydrofobinen orgaaninen yhdiste (engl. Hydrophobic Organic Compound) 
H2SO4 = rikkihappo 
i.d = sisämitat (engl. internal dimensions). 
Kow = oktanoli-vesi – jakautumiskerroin 
Ktraani, PDMS = traani-PDMS - jakautumiskerroin 
mnäyte= alkuperäisen punnitun traaninäytteen massa (g, tuorepainoa). 
mnäytteenottolaite = näytteenottolaitteen massa (mg) 
mPCB, PDMS = yhdisteen massa näytteenottolaitteessa (ng/g PDMS). 
mPCB, traani= yhdisteen massa traanissa (ng/g rasvaa) 
mPDMS= näytteenottolaitteen vähimmäismassa (mg) 
mrasva = rasvan massa 7 ml:ssa näytettä = (0.5 ml tilavuisen näytteen vakiopaino * 14). 
mtDNA = mitokondriaalinen DNA 
Na2SO4 = natriumsulfaatti. 
ng = nanogramma (10-12 kg). 
p.a = analyysipuhtaus, pro analysi. 
PCB = polykloorattu bifenyyli. Numero lyhenteen perässä (esimerkiksi PCB 28) viittaa yksittäiseen kongeneriin. 
PCB7 = monitoroinnin kannalta keskeisten, yleisten polykloorattujen bifenyyliyhdisteiden (PCB:t 28, 52, 101, 
118, 153, 138 ja 180) joukko 
PDMS = polydimetyylisiloksaani 
ppm = miljoonasosaa, parts per million (10-6)  
r = näytteenottolaitteen säde (mm) 
s = keskihajonta (SD, standard deviation) 
SIM = valittujen ionien monitorointi (selected ion monitoring) 
TMF = Trophic Magnification Factor, “ravintoverkossa rikastumiskerroin”.  
T3 = 3,5,3’-trijodityroniini 
T4 = tyroksiini eli 3,5,3',5'-tetrajodityroniini 
UDPGT = UDP-glukuronosyylitransferaasi  
V = näytteenottolaitteen tilavuus (µl) 
V = näytteenottolaitteen tilavuus (mm3) 
vol = tilavuus (volume). 
ρnäytteenottolaite = näytteenottolaitteen tiheys = polydimetyylisiloksaanin tiheys, valmistajan ilmoittama arvo = 1.06 
ml/g. 




1 JOHDANTO  
 
Saimaannorppa (Pusa hispida saimensis) on ainoastaan Saimaan vesistöalueella esiintyvä 
norpan alalaji. Norppakannan nykykooksi on arvioitu noin 310 yksilöä (Anon. 2012b). Tuo-
reimman tiedon mukaan saimaannorppa luokitellaan äärimmäisen uhanalaiseksi (Rassi et al. 
2010). Tärkeitä kantaa uhkaavia tekijöitä ovat esimerkiksi kalanpyydyksiin hukkuminen, pe-
sinnän häirintä, pesinnänaikainen vedenpinnan vaihtelu, monet ympäristömyrkyt sekä ilmas-
tonmuutos (Rassi et al. 2010, Anon. 2012a). Saimaannorpasta on aiempina vuosikymmeninä 
määritetty merkittäviä määriä toksisia yhdisteitä, esimerkiksi elohopeaa 1970-luvulla (Kari & 
Kauranen 1978) sekä PCB-yhdisteitä samana ajankohtana (Helle et al. 1983). On tärkeää tuot-
taa ajantasaista tietoa vierasainepitoisuuksista saimaannorpassa, jotta yhdisteiden riskeistä 
norppakannan elinkelpoisuudelle saadaan suojelutoimien suunnittelun kannalta tärkeää lisä-
tietoa. 
Polyklooratut bifenyylit eli PCB-yhdisteet voivat teoriassa esiintyä 209 erilaisena kloo-
riatomien sijainnilta ja määrältä toisistaan eroavana sukulaisyhdisteenä eli kongeneerina, joil-
la kaikilla on sama kahden 1-hiilestä toisiinsa sitoutuneen fenyylirenkaan perusrakenne (kuva 
1).  PCB-seoksia markkinoitiin useilla eri nimillä, esimerkiksi Aroclor, Clophen, Phenoclor ja 
Sovol (Ivanov & Sandell 1992, AMAP 1998). PCB-yhdisteitä on arvioitu tuotetun merkittäviä 
määriä, jopa 1.3 miljoonaa tonnia vuosina 1930-1993 (Breivik et al. 2002). Yhdisteitä on käy-
tetty laajalti teollisuudessa; kemiallisen vakauden ja lämmönkestävyyden vuoksi niitä käytet-






Kuva 1: PCB-yhdisteen yleinen rakennekaava. Kuva: TOXNET Hazardous Substances Data 





Kemiallinen vakaus tekee näistä yhdisteistä tehokkaan pysyviä ympäristössä ja eliöille 
haastavia biotransformoida eli muuntaa myrkyttömäksi tai helpommin eritettäväksi. PCB-
yhdisteiden on havaittu kulkeutuvan esimerkiksi ilmavälitteisenä kaukokulkeumana myös 
lähes asumattomille seuduille kuten pohjoisille napa-alueille (AMAP 2004). Niiden laajasta 
esiintymisestä arktisen alueen eliöstössä on viitteitä (Letcher et al. 2010). On esitetty, että 
PCB-kontaminaatio yhdessä muiden riskitekijöiden kanssa muodostaa vakavan riskin arktis-
ten alueiden eliöstölle (Jenssen 2006). PCB-yhdisteiden biokertyminen ja biomagnifikaatio on 
toistuvasti osoitettu tehokkaaksi useilla eri eliöryhmillä (esimerkiksi Tanabe et al. 2002, Bur-
reau et al. 2006). Korkeat PCB-pitoisuudet on yhdistetty laajaan joukkoon erityyppisiä, hy-
vinkin herkkiä toksisia vasteita, kuten vakaviin lisääntymisongelmiin tai immuunijärjestel-
män, hormonitoiminnan, hermoston ja vitamiinimetabolian häiriöihin (esimerkiksi Helle 
1976a, Helle 1976b, Sørmo et al. 2005, Mos et al. 2007 jne.). On olemassa riski että yhdisteet 
muodostavat vaaran myös Saimaan norppapopulaation elinkelpoisuudelle.   
Passiivikeräinpohjainen näytteenotto tarjoaa varteenotettavan vaihtoehdon ympäristö-
monitoroinnin menetelmäksi. Menetelmät ovat tavallista liuotinpohjaista uuttoa helpompia ja 
vaivattomampia. Keskeinen etu on menetelmien kyky arvioida tehokkaasti vierasaineiden 
vapaan ja biosaatavan, biologisesti merkityksellisen fraktion suuruutta (Mayer et al. 2003). 
Passiivisia näytteenottolaitteita on kehitetty useita eri tyyppejä, monille eri näytetyypeille 
(esimerkiksi Harner et al. 2003, Jahnke et al. 2008, St. George et al. 2011,  Zhang et al. 2012).    
 
1.1 Tutkimuksen tavoite ja tarkoitus 
 
Tutkimuksen tavoite on tuottaa uutta, ajantasaista tietoa PCB-yhdisteiden pitoisuuksista sai-
maannorpan traanissa ja arvioida millaiset näiden yhdisteiden aiheuttamat riskit saimaannor-
pan elinkelpoisuudelle 2000-luvulla ovat. Tarkoitus on täydentää tietämystä PCB-
pitoisuuksien kehityksestä vuosina 2000-2011 ja verrata nykytilannetta aiemmin julkaistuun 
(Helle et al. 1983 & Kostamo 2004).  Kirjallisuuskatsauksen avulla pyritään tarjoamaan tietoa 
yhdisteiden riskeistä saimaannorpalle ja vertaamaan nykypitoisuuksia aiemmin esitettyihin, 
toksisiin vasteisiin yhdistettyihin pitoisuuksiin. Tutkimuksen toinen tavoite on kartoittaa alus-




2 AINEISTO JA MENETELMÄT 
 
2.1 Kudosnäytteiden käyttö ja jaottelu 
 
Tutkimuksessa hyödynnettiin 45 kudospankkiin talletettua, ennakkoon kerättyä saimaannor-
pan traaninäytettä. Kudosnäytteet oli kerätty kuolleena löydetyistä norppayksilöistä, ja niiden 
esikäsittelyn ja preparoinnin olivat ennalta suorittaneet Itä-Suomen Yliopiston norppatutki-
musryhmä, Metsähallitus sekä Elintarviketurvallisuusvirasto (EVIRA).  
Näytteiden valikoinnissa pyrittiin huomioimaan jakauman edustavuus käsittelyn kannalta 
keskeisten muuttujien kuten norppayksilöiden iän, sukupuolen, kuolinvuoden sekä maantie-
teellisen alueen suhteen. Näitä muuttujia käytettiin ryhmittelytekijöinä aineistoa käsiteltäessä. 
Aineisto jaoteltiin ryhmiin siten, että jokainen kunkin muuttujan arvo sisällytettiin omaan 
ryhmäänsä; esimerkiksi kaikki tietyn ikäisenä tai tiettynä vuonna kuolleet, tietyn sukupuoliset 
tai tietyltä alueelta noudetut norpat muodostivat omat ryhmänsä. Aineiston käsittely ja tilas-
tollinen testaus suoritettiin SigmaPlot v12.0 (Systat Software, San Jose, Kalifornia, Yhdysval-
lat) sekä GraphPad Prism v5.03 (GraphPad Software, San Diego, Kalifornia, Yhdysvallat) – 
sovelluksin. Tutkimukseen sisältyneiden näytteiden luettelo ja täsmälliset näytetiedot sisälly-
tetään liitteen 1 taulukkoon 1.   
  Kuolinvuoden perusteella näytteet valikoitiin kattamaan tutkimuksen kannalta keskeiset 
vuodet 2000–2011 jotta voitaisiin selvittää polykloorattujen bifenyylipitoisuuksien kehityksen 
suunta tuona aikana ja täydentää puutteellista tietämystä aiheesta. Norppayksilöt valittiin 
edustamaan laajaa, mahdollisimman kattavaa ikäjakaumaa. Nuorimmat tutkimukseen sisälty-
neet yksilöt olivat alle vuoden ikäisiä kuutteja (ikäryhmä 0 vuotta), joita oli myös määrällises-
ti eniten (n=26).  Vanhin tutkimukseen sisältynyt yksilö oli 28-vuotias urosnorppa. Maantie-
teellisen jaottelun tapauksessa noudatettiin samaa aluejakoa kuin edeltävä aihetta käsitellyt 
tutkimus (Kostamo et al. 2002). Saimaa jaoteltiin kolmeen alueeseen: Pohjois-, Keski- ja Ete-
lä-Saimaa (kuva 2). Sukupuoliryhmittäin jaoteltuna tutkimukseen sisältyi 22 naaras- ja 23 
urosnorppaa.   
Joissain ryhmittelytapauksissa, esimerkiksi jaoteltaessa aineisto norppayksilöiden iän tai 
maantieteellisen alueen mukaan, havaittiin muuttujien jakaumassa epätasaisuutta. Käyttökel-
poisten, tutkimuksen tavoitteiden ja aikajakauman kannalta merkityksellisten näytteiden rajal-
lisen määrän vuoksi jakaumia ei kuitenkaan ollut perusteltua tasoittaa karsimalla näytemäärää, 





Kuva 2: Tutkimusalueen kartta sekä tutkimuksessa hyödynnetty maantieteellinen aluejako         




Tutkimusta varten valittiin kaupallinen referenssimateriaali, jonka organoklooripitoisuus oli 
ennalta tiedossa. Analysoimalla materiaali samalla menetelmällä kuin varsinaiset näytteet, 
pyrittiin varmistamaan menetelmän soveltuvuus organoklooriyhdisteiden uuttamiseksi näyt-
teestä. Referenssimateriaalina käytettiin pakastettua simpukan (Mytilus edulis) kudoshomoge-
naattia, joka on suunniteltu erityisesti polykloorattujen bifenyyleiden, polysyklisten aromaat-
tisten hiilivetyjen sekä kloorattujen hyönteismyrkkyjen analyysimenetelmien arviointiin 
(Standardireferenssimateriaali 1974b: orgaaniset yhdisteet simpukan (Mytilus edulis) kudok-
sessa. Valmistaja: National Institute of Standards & Technology, Gaithersburg, Maryland, 





2.3 Erotussuppilouuton suoritus  
 
Valituille traaninäytteille suoritettiin erotussuppilo-uutto organoklooripitoisuuden määrittämi-
seksi. Uutossa hyödynnettiin samaa menetelmää kuin edeltävässä verrokkitutkimuksessa 
(Kostamo et al. 2002). Käyttämällä samaa menetelmää pyrittiin helpottamaan tulosten vertai-
lua ja johtopäätösten luomista.  
Uuttoprosessissa käytettävät välineet ja astiat hehkutettiin 450 celsiusasteessa kahden tun-
nin ajan. jonka jälkeen astiat huuhdottiin kertaalleen asetonilla ja etanolilla. Tavoitteena oli 
estää mahdollinen analyysiä häiritsevä jäännöskontaminaatio ja varmistaa välineiden puhtaus. 
Kontaminaation poissaolo varmistettiin taustakontrollinäyttein. Uuttoa varten valituista pakas-
tetuista traaninäytteistä leikattiin preparointiveitsellä noin 5 gramman palaset. Kontaminaa-
tion estämiseksi kukin näyte leikattiin omalla terällään.   
Näytteet siirrettiin mittalaseihin, joihin lisättiin 30 ml uuttoliuosta (asetoni:n-heksaani suh-
teessa 7:2, vol:vol). Näytteisiin lisättiin 25 µl sisäistä PCB 30-standardia, pitoisuudeltaan 
10ng/µl, jolloin sisäisen standardin kokonaismääräksi näytteissä saatiin 250 ng. Sisäisenä 
standardina käytettiin kaupallista standardivalmistetta (Dr. Ehrenstorfer GmbH, Augsburg, 
Saksa). Näytteet homogenisoitiin käyttäen sauvahomogenisaattoria (Ultra-Turrax IKA T25, 
Jahnke & Kunkel Labortechnik, Staufen, Saksa). 
Homogenisoitaessa terään tarttuneet kudoksen kappaleet poistettiin terästä spaattelilla tai 
asetonissa puhdistetulla pulloharjalla ja lisättiin näytteeseen. Terää huuhdottiin kaksi kertaa 
uuttoliuottimella jotta mahdolliset yhdistejäämät saataisiin terän pinnalta mukaan näytteeseen. 
Näytteiden välillä terä puhdistettiin huuhtomalla se asetonilla, pyyhkimällä pinta nukkaamat-
tomalla laboratoriopaperilla ja käyttämällä homogenisaattoria hetki puhdistusliuottimessa 
(asetoni:n-heksaani-uuttoliuos) näytteiden välisen kontaminaation estämiseksi. Näytteet siir-
rettiin 40 ml sentrifugiputkiin.         
Sentrifugiputkiin siirretyt näytteet siirrettiin vesihauteeseen ultraäänisonikaattoriin (Sono-
rex Super RK106. Schalltec GmbH, Mörfelden-Walldorf, Saksa) 10 minuutin ajaksi.  Ultra-
äänikäsittelyn tavoitteena oli hajottaa homogenisoitua kudosta entisestään ja edistää polykloo-
rattujen bifenyyliyhdisteiden sekä rasvan vapautumista kudoksesta liuottimeen. Sonikointikä-
sittelyn jälkeen näytteitä sentrifugoitiin (Jouan B4i, Jouan Incorporated, Herplain, Ranska) 5 
minuuttia (1048 g) faasien erottamiseksi toisistaan. Traaniuutteet siirrettiin erotussuppiloihin, 
joihin oli lisätty 25 ml natrium-ortofosforihappoa.  
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Sentrifugiputkiin lisättiin uuttoliuotinta (n-heksaani:eetteri, 9:1 vol:vol). Putkia ultraää-
nisonikoitiin ja sentrifugoitiin kuten edellä, jonka jälkeen uuttoliuos lisättiin erotussuppiloon. 
Tämän jälkeen sentrifugiputkia ja niihin jäänyttä kudosjäämää huuhdottiin kertaalleen n-
heksaani:eetteri – uuttoliuoksella kuten edellä, mutta ilman sonikointia.  
Suoritettiin erotussuppilo-uutto. Suppiloita ravisteltiin 2 minuutin ajan happo- ja liuotin-
faasien erottamiseksi toisistaan, jonka jälkeen liuotinfaasi laskettiin haihdutuskolviin lasivil-
lalla tukittujen kuivausainesuppiloiden läpi. Happofaasi otettiin talteen dekantterilaseihin. 
Kuivausainesuppilot sisälsivät vettä ja mahdollista happojäämää absorboivaa natriumsulfaat-
tia (Na2SO4).  
Happofaasi palautettiin uuttosuppiloihin ja lisättiin 10 ml n-heksaania. Suppiloita ravistel-
tiin ja toistettiin faasien erotus kuten edellä. Sama toistettiin uudestaan vielä kaksi kertaa, 
mutta käyttämällä 5 ml n-heksaania. Lopuksi kuivausainesuppiloita huuhdottiin 3-4 kertaa 
pasteur-pipetillä, liuottimena n-heksaani. Huuhteluiden tarkoituksena oli edistää yhdistejää-
mien siirtymistä näytteeseen. 
Uutetta haihdutettiin pyöröhaihduttajalla (Heidolph VV2000, Heidolph Instruments GmbH 
& Co KG, Schwabach, Saksa). Tämän jälkeen näytteet siirrettiin 10-ml koeputkiin ja haihdu-
tettiin 7 ml tavoitetilavuuteen typpihaihduttajalla (N-EVAP 112, Organomation Associates 
inc, Berlin, Massachusetts, Yhdysvallat). 
 
2.4 Liuotinuutteiden jatkokäsittely 
 
Jatkokäsittelyssä näytteet valmisteltiin analyysiä varten. Aluksi 800 μl traaniuutetta ja 200 μl 
sykloheksaania siirrettiin 10-ml sentrifugiputkeen. Lisättiin 2 ml väkevää rikkihappoa (>95 % 
H2SO4 p.a) ja sekoitettiin ravistelemalla käsin. Näytteet sentrifugoitiin (671 g, 5 minuuttia) ja 
liuotinfaasit siirrettiin uusiin sentrifugiputkiin. Jäljelle jääneitä happofaaseja pestiin käsin ra-
vistellen 2 ml:lla sykloheksaania. Liuotinfaasit erotettiin ja yhdistettiin edelliseen erotettuun 
liuottimeen. Happofaasit hylättiin. 
Yhdistettyjä liuotinfaaseja puhdistettiin lisäämällä niihin 1 ml väkevää rikkihappoa 3 ker-
taa. Näytteet ravisteltiin käsin, sentrifugoitiin kuten edellä ja happofaasi poistettiin pasteur-
pipetillä. Näytteisiin lisättiin 50 µl nonaania (C9H20). Nonaani toimii haihdutusta kestävänä 
pitoaineena, johon polyklooratut bifenyylit liukenevat hyvin ja joka estää tilavuudeltaan pie-
nen 50 µl näytteen nopean kuivumisen haihdutuksen aikana. Näytteet haihdutettiin typpihaih-
duttajalla lähes kuiviin, jonka jälkeen näytteisiin lisättiin 500 µl iso-oktaania näytetilavuuden 
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kasvattamiseksi GC-MS – analyysiin riittäväksi. Hitaan haihtumisnopeutensa vuoksi iso-
oktaanin käyttö myös parantaa näytteiden säilyvyyttä.  Näytteisiin lisättiin kuivausainetta 
(Na2SO4), sentrifugoitiin kuten edellä ja otettiin näyte kaasukromatografin näytepulloon kvan-
tifiointia varten. 
 
2.5 Polykloorattujen bifenyyleiden kvantitatiivinen määritys (GC-MS) 
 
Esikäsiteltyjen näytteiden PCB–yhdistepitoisuus määritettiin kvantitatiivisesti kaasukromato-
grafilla (GC-MS) massaselektiivistä detektoria käyttäen (HP6890 GC-System, MS-Detector 
& Injector, HP 7673 Autosampler, Hewlett-Packard Company, Avondale, Pennsylvania, Yh-
dysvallat). Luotettavan detektion raja tälle laitteistolle on noin 5 ng.   
Käytetty analyysimenetelmä kykenee määrittämään 30 eri polykloorattua bifenyyliyhdis-
tettä, joista määrityksessä ja tulosten analyysissä keskityttiin runsaudeltaan ja ekologiselta 
merkitykseltään 7 huomionarvoisimpaan, niin sanottuun PCB7-yhdistejoukkoon. Tähän sisäl-
tyivät polyklooratut bifenyylit 28, 52, 101, 118, 153, 138 ja 180. Yksittäisten kongeneerien 
lisäksi hyödynnettiin näiden yhdistepitoisuuksien yhteenlaskettua summaa (ΣPCB7). Lähes-
tymistapa vastaa verrokkitutkimuksessa (Kostamo 2004) käytettyä. 
Analyysiä varten massaselektiivistä detektoria operoitiin SIM (Selected Ion Monitoring)-
tilassa. SIM-asetusta käytettäessä keskitytään havainnoimaan koko ionijakauman sijasta 
(SCAN-asetus) vain tiettyjä valikoituja ioneja, joiden läsnäolon tiedetään kertovan määritettä-
vän yhdisteen läsnäolosta näytteessä. SIM-menetelmän herkkyys on siten SCAN-menetelmää 
parempi. Laitteiston kolonnina käytettiin HP-5MS kapillaarikolonnia (mitoiltaan 0.25 i.d x 
0.25 df, pituus 30 m).  
Yhdisteiden erottamiseksi toisistaan GC-MS - laitteistoon ohjelmoitiin seuraavan lämpöti-
laohjelma: aloitettiin 90 celsiusasteesta (1 minuutti), jonka jälkeen lämpötila kohotettiin 150 
celsiusasteeseen (40 °C/min). Seuraavassa vaiheessa lämpötila kohotettiin 180 celsiusastee-
seen 3 minuutin ajaksi (3 °C/min). Viimeiseksi lämpötila kohotettiin 280 celsiusasteeseen 8 
minuutin ajaksi (3.5°/min). Ohjelma ja GC-MS – laitteiston asetukset on aiemmin kuvattu 
julkaisussa Kostamo et al. 2000.  
 Kvantifiointi perustui sisäiseen standardiin (PCB 30, 250 ng) sekä pitoisuuksiltaan tunnet-
tuun, ennakkoon valmistettuun standardisuoraan joka valmistettiin laimentamalla kaupallista 
standardivalmistetta iso-oktaaniin. Standardisuoran pitoisuuksiksi valikoitiin 0.05 ng/µl, 
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0.125 ng/µl, 0.25 ng/µl, 0.5 ng/µl, 1.25 ng/µl ja 2.5 ng/µl. Massaspektrin analysointi ja kvan-
tifiointi suoritettiin käyttäen kromatografin HP Chemlab-ohjelmistoa. 
Yhdisteiden PCB 77 ja PCB 110 sekä PCB 123 ja PCB 149 havaittiin tätä kolonnia ja oh-
jelmaa käytettäessä muodostavan yhdessä eluoituvat parit. Tästä aiheutuva kvantitatiivinen 
virhe huomioitiin kromatogrammeja tulkittaessa muokkaamalla ohjelman suorittamaa integ-
rointia käsin. Vastaavalla tavalla korjattiin kaikki virheelliset integroinnit aineistosta.  
 
2.6 Näytteiden kuivapainon ja rasvaprosentin määritys 
 
Traaninäytteiden kuivapaino määritettiin gravimetrisellä analyysillä. Analyysissä käytettävät 
upokkaat kuivattiin lämpökaapissa 105 celsiusasteessa kosteuden poistamiseksi. Näytteet kui-
vattiin upokkaissa lämpökaapissa (lämpötila 105 celsiusastetta) yön yli, ja jäähdytettiin eksi-
kaattorissa noin tunnin ajan. Näytteet punnittiin analyysivaa’alla (Scaltec SBC31), ja kuiva-
aineprosentit määritettiin kaavaa 1 käyttäen. 
 
Kaava 1: Kuivapainoprosentin laskeminen   
 
  
   
   
     
 
Jossa: 
a = upokkaan massa + näytteen massa, tuorepainoa (g) 
b = upokkaan massa + näytteen massa, kuivapainoa (g) 
c = upokkaan massa (g) 
 
Rasvamäärä näytteissä määritettiin samoin gravimetrisesti. Valmista, esikäsiteltyä traani-
uutetta otettiin 0.5 ml näyte tilavuudeltaan 4 ml suuruiseen näytepulloon. Näytettä haihdutet-
tiin typpihaihduttajalla kunnes näyte saavutti vakiopainon liuottimen haihduttua. Tällöin pun-
nitustulos oli ±0.001 g vaihteluvälin sisällä 3 peräkkäistä kertaa. Punnitukset suoritettiin 60 
minuutin välein. Mikäli haihtuminen ei kolmanteen punnitukseen mennessä osoittautunut 
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riittäväksi haihdutettiin näytteitä tarvittaessa lisää 2 kertaa 45 minuuttia, joka viimeistään riitti 
kaikkien näytteiden saattamiseen vakiopainoon. Näytteet punnittiin analyysivaa’alla (tarkkuus 
0.0000 g) ja näin määritetyn rasvafraktion massan perusteella voitiin laskea rasvafraktion suu-
ruus alkuperäisessä 7 ml näytteessä. Tämän perusteella määritettiin näytteen rasvaprosentti 
kaavan 2 mukaisesti:   
 
Kaava 2: Rasvaprosentin laskeminen 
 
  
      
      
     
Jossa: 
mrasva = rasvan massa 7 ml:ssa näytettä = (0,5 ml näytteen vakiopaino * 14)  
mnäyte= alkuperäisen punnitun traaninäytteen massa (g, tuorepainoa). 
 
2.7 Polykloorattujen bifenyyleiden kvantitatiivinen määritys passiivikeräinmenetelmällä 
(PDMS); näytteenottolaitteiden valmistelu  
 
PCB-yhdisteiden passiivikeräinpohjaista määritystä varten valettiin polydimetyylisiloksaanis-
ta (PDMS) 3 levymäistä näytteenottolaitetta. Menetelmä on dokumentoitu kirjallisuudessa 
(esimerkiksi Mäenpää et al. 2011). Levyt valettiin edustamaan kolmea toisistaan selkeästi 
eroavaa paksuusluokkaa, 124, 211 ja 384 μm. Valanta suoritettiin puristamalla polymerisoi-
tumatonta silikonitahnaa (Silastic® Medical Adhesive Silicone, Type A, Dow Corning Sili-
cones, Yhdysvallat) kahden lasilevyn välissä tasaiseksi levyksi. Lasilevyjen reunoihin kiinni-
tettiin useita kerroksia paksua teippiä, jolloin teippikerroksen paksuutta vaihtelemalla voitiin 
vaikuttaa lopullisen silikonilevyn paksuuteen ja täten näytteenottolaitteen massaan. Valannan 
jälkeen silikonin annettiin polymerisoitua huoneilmassa noin viikon ajan. Levyt puhdistettiin 
polymerisoitumattomista silikoni-oligomeereistä sekä kemikaalikontaminaatiosta huuhtele-
malla levyjä yhden vuorokauden ajan etyyliasetaatissa (C4H8O2). Puhdistus toistettiin kolme 
kertaa. Levyt säilytettiin alumiinifolioon käärittynä ilmatiiviissä astiassa, +4 celsiusasteen 
lämpötilassa, ilmavälitteisen kontaminaation minimoimiseksi. 
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Määritykseen vaadittava näytteenottolaitteen vähimmäismassa laskettiin käyttämällä traa-
ninäytteiden pitoisuusdataa, kirjallisuuslähteistä noudettuja Klipid, PDMS– jakautumiskertoimia 
(Jahnke et al. 2008) sekä tietoja käytetyn kaasukromatografilaitteiston detektiorajoista. Las-
kelmia varten detektioraja-arvot kerrottiin kymmenellä, jotta silikonin absorboima analyytin 
määrä varmuudella ylittäisi laitteiston detektiorajat. PDMS-massan määrittämisen vaatima 
laskennallinen yhdistepitoisuus silikonissa (CPDMS) laskettiin käyttäen Ktraani, PDMS – kirjalli-
suusarvoja kaavan 3 mukaisesti. Laskennallisen pitoisuuden (CPDMS) ja laitteiston detektiora-
jan perusteella laskettiin traanin kokonaispitoisuuden vaatima näytteenottolaitteen minimi-
massa (kaava 4). 
 
Kaava 3: Näytteenottolaitteen laskennallisen PCB-yhdistepitoisuuden laskeminen liuotinuut-
todatan ja jakautumiskertoimen pohjalta   
 
      
       
           
 
Jossa: 
CPDMS = yhdisteen konsentraatio näytteenottolaitteessa (ng/g PDMS) 
Ctraani= yhdisteen konsentraatio traanissa (ng/g lipid)  
Klipid, PDMS = yhdisteen jakautumiskerroin traanin ja näytteenottolaitteen välille (g lipid/g  
PDMS). 
 
Kaava 4: näytteenottolaitteen vähimmäismassan määritys 
 
              
     




mPDMS= näytteenottolaitteen vähimmäismassa (mg) 
CPDMS = kaavassa 3 määritetty laskennallinen PCB-pitoisuus näytteenottolaitteessa (ng/g 
PDMS) 





Levyistä leikattujen 3 näytteenottolaitteen massa, pinta-ala, tilavuus ja korkeus määritet-
tiin. Tiheyden arvona (ml/g) käytettiin valmistajan ilmoittamaa lukua (Silastic® Medical Ad-
hesive Silicone Type A, Material Safety Data Sheet, Dow Corning Silicones, Yhdysvallat ). 
Muut näytteenottolaitteiden mittaparametrit johdettiin edellisten arvojen ja kaavojen 5-7 avul-
la. 
 
Kaava 5: Suorakulmaisen näytteenottolaitteen pinta-alan määritys 
 
     
Jossa: 
A= näytteenottolaitteen pinta-ala (mm
2
) 
a = suorakulmaisen näytteenottolaitteen kannan pituus (mm) 
h = suorakulmaisen näytteenottolaitteen sivun pituus (mm)  
 
Kaava 6: Näytteenottolaitteen tilavuuden määritys 
 
   
                  




V = näytteenottolaitteen tilavuus (µl) 
mnäytteenottolaite = näytteenottolaitteen massa (mg) 
ρnäytteenottolaite = näytteenottolaitteen tiheys = polydimetyylisiloksaanin tiheys, valmistajan il-








Kaava 7: Näytteenottolaitteen korkeuden määritys 
 






h = näytteenottolaitteen korkeus (mm) 
V = näytteenottolaitteen tilavuus (mm
3
) 




2.8 Polykloorattujen bifenyyleiden kvantitatiivinen määritys passiivikeräinmenetelmällä 
(PDMS); koejärjestelyn toteutus 
 
Passiivikeräinaltistukseen valittiin käytettäväksi yksi traaninäyte (ID 2466), jonka PCB-
yhdistepitoisuus tiedettiin ennalta liuotinuuttoon perustuen. Passiivikeräinaltistuksen koejär-
jestely toteutettiin leikkaamalla traanista preparointiveistä käyttäen silmämääräisesti sopivan 
kokoinen kappale. Sopiva näytekoko riippuu käytettävästä näytteenottolaitteiden määrästä, 
laitteiden muodosta sekä siitä kuinka laitteet asetellaan näytteeseen. Erityisesti huolehdittiin 
siitä, että traaninäytteen koko riittää peittämään aukottomasti kaikki näytteenottolaitteet. Tut-
kimuksessa käytetty passiivikeräinmenetelmän koejärjestely pohjautuu pääpiirteiltään aikai-
semmin kirjallisuudessa esitettyyn (Jahnke et al. 2008), jota osin muokattiin traaninäytteille 
paremmin soveltuvaksi.  
Ennen traaniin asettamista näytteenottolaitteet punnittiin analyysivaa’alla. Traaninäyte hal-
kaistiin kahtia tasaisella viillolla ja näytteenottolaitteet asetettiin kahden näytteenpuolikkaan 
väliin tasaisesti siten, että näytteenottolaitteet peittyvät traaniin joka puolelta ja ovat kiinteässä 
kontaktissa näytteen kanssa. Kiinteän kontaktin varmistamiseksi näytteet asetettiin lasilevyjen 
väliin ja puolikkaat puristettiin tiiviisti yhteen kourilla. Näytteitä säilytettiin tasapainotuksen 
ajan huoneenlämmössä.   
Näytteiden ja näytteenottolaitteiden tasapainotusajaksi valittiin 5 päivää esikoetietojen ja 
alustavien arvioiden (Jahnke et al. 2008) perusteella. Tasapainotuksen jälkeen näytteenotto-
laitteet poistettiin traanista ja mahdollinen niiden pintaan tarttunut irtorasva pyyhittiin pois 
nukkaamattomalla laboratoriopaperilla. Tämän jälkeen näytteenottolaitteet punnittiin uudel-
leen niiden pintaan mahdollisesti edelleen jääneen irtorasvan massan määrittämiseksi. Kun 
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irtorasvan massa ja sen polykloorattu bifenyylipitoisuus tunnetaan, voidaan tästä mahdollises-
ti aiheutuva vääristymä tuloksissa tarvittaessa korjata laskennallisesti. Näytteenottolaitteet 
siirrettiin 10 ml koeputkiin, joihin lisättiin uuttoliuottimeksi 2 ml n-heksaania (C6H14), sekä 
250 ng sisäistä PCB30-standardia. Näytteenottolaitteita uutettiin vähintään 2 tunnin ajan, jon-
ka jälkeen uuttoliuotin kerättiin talteen. Tämän jälkeen uutto toistettiin kahdesti edellä kuva-
tulla tavalla.    
 
2.9 PDMS-uutteiden jatkokäsittely, GC-MS -näytteiden valmistus 
 
Koottuihin uutteisiin lisättiin pitoaineeksi 50 µl nonaania ja haihdutettiin 2 ml tavoitetilavuu-
teen typpihaihduttajalla. Näytteisiin lisättiin epäpuhtauksien poistamiseksi käyttäen 1 ml rik-
kihappoa (H2SO4), jonka jälkeen näytteet ravisteltiin käsin ja vorteksoitiin (Vortex Genie 2, 
Scientific Industries inc., Bohemia, New York, Yhdysvallat). Näytteet sentrifugoitiin 3 mi-
nuutin ajan (1509 g), ja liuotinfaasi siirrettiin uuteen koeputkeen. Happofaasit hylättiin. 
Happokäsitellyt näytteet haihdutettiin lähes kuivaksi typpihaihduttajaa käyttäen. Näyttei-
siin lisättiin 300 µl iso-oktaania (C8H18) ja vorteksoitiin. Lisättiin silmämääräisesti hiukan 
natriumsulfaattia (Na2So4) vesi- ja happojäämien sitomiseksi, ravisteltiin käsin ja sentrifugoi-
tiin (1509 g, 3min). Liuotinfaasit poistettiin pasteur-pipetillä ja siirrettiin kaasukromatografin 
näytepulloihin. Suoritettiin polykloorattujen bifenyyleiden kvantifiointi GC-MS – laitteistoa 
käyttäen aiemmin kuvatulla tavalla. 
 
2.10 Tasapainotuksen onnistumisen varmistus ja PCB-yhdisteiden alustavien Ktraani, PDMS-
jakautumiskertoimien laskennallinen määritys  
 
Dynaamisen tasapainotilan syntyminen saimaannorpan traanin ja PDMS-näytteenottolaitteen 
välille varmistettiin käyttämällä altistukseen 3 eri paksuusluokan näytteenottolaitteita (124 
µm, 211 µm ja 384 µm) ja havainnoimalla tasapainotilaa indikoiva lineaarinen, nouseva suh-
de analyytin massan ja näytteenottolaitteen massan välillä graafisesti. Menetelmä on doku-
mentoitu alan kirjallisuudessa (esimerkiksi Mayer et al. 2003, Mäenpää et al. 2011) ja sen on 
havaittu soveltuvan tasapainotilan varmistamiseen useissa eri näytematriiseissa, kuten sedi-
mentti- ja kudosnäytteissä (Reichenberg et al. 2008, Jahnke et al. 2009). Ktraani, PDMS – jakau-
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tumiskertoimet keskeisille polyklooratuille bifenyyliyhdisteille (PCB7) määritettiin kaavan 8 
mukaisesti. 
 
Kaava 8: Ktraani, PDMS – jakautumiskertoimien määritys 
 
            
              
            
 
Jossa: 
mPCB, traani= yhdisteen massa traanissa (ng/g rasvaa) 





3.1 Polykloorattujen bifenyyliyhdisteiden pitoisuudet vuosina 2000-2011 
 
Tutkimuksessa tuotettu data polykloorattujen bifenyyliyhdisteiden pitoisuuksista on esitetty 
täydessä laajuudessaan tutkielman liiteosassa (liite 1, taulukko 1). Kaikissa tapauksissa pitoi-
suudet esitetään milligrammoina kilossa, normalisoituna lipidifraktiota kohti (mg/kg rasvaa), 
ellei toisin mainita. Lipidinormalisoinnin käyttö PCB-yhdisteiden tapauksessa on perusteltua 
niiden suuren hydrofobisuuden (korkeiden Kow – jakautumiskertoimien) vuoksi (Hawker & 
Connell 1988).  
Kaikissa tutkimukseen sisältyneissä näytteissä (nollanäytteitä lukuun ottamatta) havaittiin 
mitattavia polykloorattujen bifenyyliyhdisteiden pitoisuuksia. Lipidinormalisoiduksi PCB7-
keskiarvopitoisuudeksi määritettiin 4.15±5.25 mg/kg (n=45). Yksittäisten PCB7-yhdisteiden 
pitoisuuksista runsaimmat keskiarvopitoisuudet havaittiin yhdisteille PCB 138, PCB 153, ja 
PCB 180 (1.27, 1.76 ja 0.74 mg/kg rasvaa). ∑PCB7-pitoisuuksien keskihajonta oli huomatta-
van suurta (s=5,25 mg/kg rasvaa). Tämä heijastuu myös ΣPCB7-pitoisuuksien laajaan jakau-
maan (min-max 0.56–28.59 mg/kg rasvaa). Pienin ΣPCB7-pitoisuus (0.56 mg/kg rasvaa) mi-
tattiin vuoden ikäisestä naarasnorpasta Keski-Saimaalta, suurin (28.59 mg/kg rasvaa) 28-
vuotiaasta urosnorpasta Keski-Saimaalta. Myös näytteiden rasvapitoisuuden määrityksessä 
havaittiin suurta määrityskohtaista vaihtelua ja hajontaa. Tässä määrityksessä näytteiden kes-
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kimääräinen rasvaprosentti oli 78.6 %. Rasvaprosentin vaihteluväli (min-max) oli 25.9–98.7 
%, ja keskihajonta 20.1 %. Kuivapainoon suhteutettuna ΣPCB7-keskiarvopitoisuudeksi mää-
ritettiin 7.77 mg/kg kuivapainoa. Vastaavasti tuorepainon suhteen normalisoituna ΣPCB7-
keskiarvopitoisuus oli 6.26 mg/kg tuorepainoa.  
 
3.2 Kokonaispitoisuuksien vertailu aiempaan tutkimustietoon; pitoisuuksien kehitys vuosina 
2000-2011 
 
Verrattaessa tämän tutkimuksen pitoisuusdataa aiemmin julkaistuun havaittiin polykloorattu-
jen bifenyyliyhdisteiden pitoisuuden saimaannorpan traanikudoksessa laskeneen selvästi ai-
emmasta. Vuosien 1981-2000 ∑PCB7-keskiarvopitoisuuden 9.00±12.14 mg/kg rasvaa (Kos-
tamo 2004) ja tämän tutkimuksen keskiarvopitoisuuden 4.15±5.25  mg/kg rasvaa vertailussa 
havaitaan keskimäärin 54 prosentin lasku (kuva 2). Ero korostuu entisestään kun verrataan 
tässä tutkimuksessa määritettyä keskiarvopitoisuutta vuosien 1977–1981 keskiarvoon 
37.10±26 mg/kg rasvaa (Helle et al. 1983). Pitoisuuden havaitaan tällöin laskeneen keskimää-
rin 89 % (Kuva 2).  
Tarkasteltaessa polykloorattujen bifenyylipitoisuuksien kehitystä tutkimuksen kannalta 
merkityksellisenä aikavälinä 2000–2011 havaitaan jälleen laskeva kehityssuunta (kuva 3). 
Hajonta vuosiryhmien sisällä on tietyissä ryhmissä huomattavaa johtuen näytteiden välisestä 
vaihtelusta. Kuvaan asetellun lineaarisen regressiomallin yhtälö ja selitysaste: y = -0.4088x + 
824.2, R
2
= 0.06773. Pitoisuuspiikki vuoden 2000 kohdalla johtuu äärikorkeasta pitoisuudesta 
28.6 mg/kg rasvaa, joka vääristää tuon kahden yksilön vuosiluokan keskiarvoa suhteettoman 























n = 45. Hajontapalkit kuvaavat keskihajontaa (SD).
Otoskoot (n) vuosiryhmittäin: 2000: 2, 2001: 2, 2002:
4, 2003: 7, 2004: 4, 2005: 1, 2006: 2, 2007: 4, 2008: 5,

























































1977-1981 Helle et al. 1983,
1981-2000 Kostamo et al. 2004.
Hajontapalkit kuvaavat keskihajontaa (SD). Vuosien
1977-1981 n = 14, 1981-2000 n = 57, 2000-2011 n = 45.
2000-2011
1977-1981

























































3.3 Keskeisten PCB7-kongeneerien pitoisuuden muutos ja PCB-yhdistejakauma vuosina 
1981-2000 ja 2000-2011  
 
Tarkasteltaessa tässä tutkimuksessa määritettyjen polykloorattujen bifenyylipitoisuuksien 
muutosta aikaisempaan yksittäisten yhdisteiden tarkkuudella havaitaan huomattava lasku kai-
kissa kongeneereissa, lukuun ottamatta kongeneeria PCB 118 (Kuva 4). Suurin yksittäinen 
pitoisuuden muutosprosentti, -86.8 % havaitaan PCB-kongeneerille 52. Merkittävästi muista 
poikkeava, selkeästi matalampi pitoisuuden muutosprosentti (-17.3 %) havaitaan kongeneerin 
















































 Pitoisuuden muutos (%)




Kuva 4: PCB7-yhdistepitoisuuksien muutoksen suuruus (%) verrattuna vuosien 1981-2000 
pitoisuusdataan (Kostamo 2004).   
 
PCB7-yhdisteiden runsausjakaumassa ei havaita mainittavaa muutosta tämän määrityksen 
ja vuodet 1981-2000 kattavan määrityksen (Kostamo 2004) välillä (kuva 5), eikä jakaumien 
välillä ei havaita tilastollista eroa (Mann-Whitneyn U-testi, P=1.00).  Tämänkertaisen määri-
tyksen PCB7-kokonaispitoisuudesta suurin osa on yhdisteitä PCB 138, PCB 153 ja PCB 180 
(30.7 %, 42.3 % ja 17.90 % PCB7-kokonaispitoisuudesta). Muita (PCB:t 28, 52, 101 ja 118) 
on vähäisempiä prosenttiosuuksia (0.3 %, 0.5 %, 3.70 % ja 4.6 %). Myös aiemmin suurin 
osuus ΣPCB7-keskiarvopitoisuudesta oli yhdisteitä PCB 138, PCB 153 sekä PCB 180 (pro-





Kuva 5: Eri PCB-kongeneerien osuus prosentteina ΣPCB7-keskiarvopitoisuudesta (mg/kg 
rasvaa) vuosina 2000-2011 ja 1981-2000 (Kostamo 2004). 
 
3.4 Polykloorattujen bifenyylipitoisuuksien vertailu Saimaan eri alueiden välillä vuosina 
2000-2011 
 
Polykloorattujen bifenyylipitoisuuksien vertailussa maantieteellisten alueiden (Pohjois-, Kes-
ki- ja Etelä-Saimaa) välillä havaitaan ΣPCB7-keskiarvopitoisuudessa selkeä ero maantieteel-
listen alueiden välillä (kuva 6) Etelä- ja Keski-Saimaan pitoisuuskeskiarvot ovat keskenään 
hyvin samansuuntaiset (2.78±2.02 mg/kg rasvaa ja 3.97±5.45 mg/kg rasvaa). Tästä poiketen 
Pohjois-Saimaan pitoisuuskeskiarvo on huomattavasti korkeampi, 8.22±7.69 mg/kg rasvaa. 
Pitoisuuskeskiarvojen ero ei kuitenkaan ole tilastollisesti merkitsevä (yksisuuntainen varians-
sianalyysi, riskitaso 0.05, P=0.146). Normaalisuusoletuksen täyttämiseksi testaus suoritettiin 
logaritmimuunnetulla aineistolla.  
Tilastollisessa tarkastelussa alueiden välisten merkitsevien erojen löytämättä jääminen joh-
tuu todennäköisesti käytetyn testin riittämättömästä tilastollisesta voimasta sekä pitoisuuksien 
suuresta hajonnasta alueittaisessa ryhmittelyssä. On myös huomioitava että Pohjois-Saimaan 
otoskoko (n=5) on muihin alueisiin nähden huomattavan matala ja sen sisällä hajonta on mer-
kittävää. Nämä piirteet heikentävät osaltaan tuon alueen otoksen edustavuutta. 
 Verrokkitutkimuksissa (Helle et al. 1983, Kostamo et al. 2000) on vahvoja viitteitä poly-



















1981-2000 (Kostamo et al.
2004)
Sisältää kongeneerit (vasemmalta oikealle) PCB 28, 52, 101, 118, 138, 153, 180.




osien välillä. On oletettavaa että testin tilastollista voimaa ja/tai otoskokoja edelleen kasvatet-

































n = 45 (pohjois-Saimaa: 5, etelä-Saimaa: 11, keski-Saimaa: 29). Hajontapalkit kuvaavat
keskihajontaa (SD). Yksilöiden iän keskiarvo (vuotta  SD) alueittain: Pohjoinen






























Kuva 6: ∑PCB7-keskiarvopitoisuuden (mg/kg rasvaa, keskiarvo) vertailu tutkimusalueiden 
välillä. Koko aineisto.  
 
 
Saimaan eri alueiden on aiemmin havaittu erottuvan saimaannorppanaaraiden mitokondriaali-
sen DNA:n (mtDNA) kontrollialueiden variaation perusteella. Tämän katsotaan viittaavan 
naaraista peräisin olevan geenivirran rajoittuneisuuteen Saimaan alueiden välillä (Valtonen et 
al. 2012). Tähän perustuen naarasnorppien voidaan ajatella olevan uroksia paikkauskollisem-
pia ja siten soveltuvan erityisen hyvin polykloorattujen bifenyyliyhdisteiden alueellisten pitoi-
suuserojen indikaattoreiksi.  
Ainoastaan naaraisiin pohjatun analyysin (kuva 8) ei havaittu muuttavan alueellisten pitoi-
suuserojen tulkinnan pääpiirteitä oleellisesti. Selkeästi korkein ∑PCB7-pitoisuuskeskiarvo 
havaittiin edelleen Pohjois-Saimaalla (11.54±8.53 mg/kg rasvaa) Keski- ja Etelä-Saimaan 
pitoisuuskeskiarvojen jäädessä vähäisemmiksi ja suhteellisen lähelle toisiaan (3.74±3.60 
mg/kg rasvaa ja 3.39±2.77 mg/kg rasvaa). Tilastollisessa tarkastelussa merkitsevää eroa alu-
eiden välillä ei havaittu (yksisuuntainen varianssianalyysi, P=0.101). Käsittelyn havaittiin 
tasaavan Keski- ja Etelä-Saimaan välistä ∑PCB7-keskiarvopitoisuuksien ja hajonnan eroa 
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jonkin verran aiempiin käsittelyihin verrattuna. On kuitenkin huomioitava, että Pohjois-
Saimaan otoskoko on tässä käsittelyssä huomattavan alhainen, mikä tehostaa ääriarvojen vai-
kutusta ja lisää otanta-artefaktin mahdollisuutta merkittävästi.  

































n(yhteensä) = 22, pohjois-Saimaa: 3, etelä-Saimaa: 5, keski-Saimaa: 14.



































Kuva 8: ∑PCB7-keskiarvopitoisuuden (mg/kg rasvaa, keskiarvo) vertailu Saimaan maantie-
teellisten alueiden välillä. Vain naaraspuoliset yksilöt.     
 
3.5 Polykloorattujen bifenyylien pitoisuuksien vertailu sukupuolten välillä 
 
PCB7-yhdisteiden keskiarvopitoisuuksien havaittiin eroavan sukupuolten välillä; naaraissa 
havaittiin keskimäärin korkeampi ∑PCB7-pitoisuus (kuva 9). Naaraiden ryhmässä (n=22) 
∑PCB7-keskiarvopitoisuudeksi määritettiin 4.72±4,91mg/kg rasvaa. Vastaavaksi urosnorppi-
en (n=23) pitoisuudeksi määritettiin 3,60±5.61 mg/kg rasvaa. Silmämääräisestä erosta huoli-
matta ero pitoisuuksissa ei ollut tilastollisesti merkitsevä (Mann-Whitneyn U-testi, riskitaso 
0.05, P=0.271). Naarasnorppien iän keskiarvoksi (vuotta±SD) määritettiin 3.57±6.22, ja uros-























































Kuva 9: ∑PCB7-keskiarvopitoisuuksien (mg/kg rasvaa, keskiarvo) vertailu sukupuolten välil-
lä. Koko aineisto.   
 
Aineiston ikäjakauma sukupuoliryhmien sisällä muodostui hyvin epätasaiseksi: esimerkik-
si urosten ryhmästä (n=23) suhteettoman suuri osa (noin 61 %) on iältään alle vuoden ikäisiä 
kuutteja. Yksilön iän ja polykloorattujen bifenyyliyhdistepitoisuuksien välisen mahdollisen 
kytköksen minimoimiseksi sukupuolieroa tarkasteltiin myös sisällyttäen analyysiin vain mo-
lempien sukupuolten suurin ikäryhmä, alle vuoden ikäiset kuutit (kuva 10a). Tällöin otos-
kooksi (n) valikoitui 12 naarasta ja 14 urosta (yhteensä n= 26). Tämän havaittiin korostavan 
aiemmissa käsittelyissä havaittua sukupuolieroa huomattavasti tuoden naaraiden korkeamman 
pitoisuuden aiempaa selkeämmin esille (kuva 10a). Tällöin pitoisuuksissa havaittiin tilastolli-
sesti merkitsevä ero (Studentin t-testi, riskitaso 0.05, P=0.044).  
Naaraiden otoksen havaittiin tässä analyysissä sisältävän 2 hyvin nuorta eli alle 1-vuotiasta 
yksilöä, joiden pitoisuudet ovat suhteettoman korkeat 11.46 mg/kg rasvaa ja 20.11 mg/kg 
rasvaa. Kohdeltaessa näitä havaintopisteitä vieraina havaintoina (”outlier”-tapauksina) havai-
taan sukupuolieron hyvin nuorissa yksilöissä tasaantuvan ja pitoisuuksien sukupuolten välillä 
asettuvan merkittävän lähelle toisiaan (Kuva 10b). Naaraiden pitoisuuskeskiarvo on tuolloin 
2.86±1.2 mg/kg rasvaa ja urosten 2.25±1.27 mg/kg rasvaa.  
  Vähintään vuoden ikäiset ja sitä vanhemmat norpat sisältävä analyysi (kuva 10c) eroaa 
tulkinnaltaan oleellisesti edellä esitetyistä. Naaraiden ∑PCB7-pitoisuuskeskiarvo on tällöin 
matalampi (4.68±4.57 mg/kg rasvaa, n=9) verrattuna uroksiin (6.73±10.75 mg/kg rasvaa, 
n=6). Ero ei ole tilastollisesti merkitsevä (Mann-Whitneyn U-testi, P=0.953). Eroavaisuus 
johtuu osaltaan urosten joukossa olevasta 28-vuotiaasta norpasta, jonka PCB7-
25 
 




































































































n(urokset)= 14. n(naaraat)=10. Hajontapalkit kuvaavat keskihajontaa (SD).
summapitoisuus 28.6 mg/kg rasvaa on poikkeuksellisen suuri. Mikäli tämä ääritapaus poiste-
taan analyysistä, saadaan urosten (n=5) keskiarvopitoisuudeksi 2.36±1.08 mg/kg rasvaa. Täl-
löin naaraiden PCB-pitoisuus havaitaan uroksia korkeammaksi, mutta tilastollista merkitse-
vyyttä ei havaita (Mann-Whitneyn U-testi, riskitaso 0.05, P=0.294).  
Lisäksi aineisto analysoitiin sisällyttämällä mukaan ainoastaan 0-1 -vuotiaat norppayksilöt 
kumpaakin sukupuolta. Tällöin otoskooksi muodostui n= 15 (naaraat) ja n=16 (urokset). Tä-
mä ei kuitenkaan vaikuttanut tuloksen tulkintaan; naaraiden ∑PCB7-pitoisuus (4.30±5.10 
mg/kg rasvaa) on edelleen urosten pitoisuutta (2.20±1.21 mg/kg rasvaa) korkeampi. Tilastol-
lista merkitsevyyttä erolle ei tällöinkään löydetty (Studentin t-testi, P=0.198). Testausta varten 


































PCB-pitoisuuksien vertailu sukupuolten välillä.



































































Kuvat 10 A-C: ∑PCB7-keskiarvopitoisuuksien (mg/kg rasvaa, keskiarvo) vertailu sukupuol-
ten välillä. A) Vain suurin ikäluokka (alle 1-vuotiaat yksilöt). B) Vain suurin ikäluokka ää-
riarvot (20.11 mg/kg rasvaa ja 11.46 mg/kg rasvaa) erillään. C) Vain vuoden ikäiset tai sitä 
vanhemmat yksilöt.   
 
3.6 Polykloorattujen bifenyylipitoisuuksien ja norppayksilöiden iän korrelaatio 
 
Polykloorattujen bifenyyliyhdisteiden pitoisuuden ja norppayksilöiden iän välisen korrelaati-
on selvittämisessä ratkaisevaksi vaikeudeksi osoittautui aineiston suhteellisen vähäinen otos-
koko ikäryhmien sisällä. Usein jouduttiin turvautumaan vain yhden yksilön määritystulokseen 
kyseisen ikäryhmän edustajana. Aineiston ikäjakauma kattoi iät alle vuoden ikäisistä yksilöis-
tä 28-vuotiaaseen. Kolme urosnorppaa ja yksi naaras jouduttiin lisäksi sulkemaan pois ikäkor-
relaatioiden tarkastelusta sillä tietoa niiden iästä ei ollut saatavilla. Tämän vuoksi ikäkorrelaa-
tioihin käytetyn aineiston otoskoko laski ja alle vuoden ikäiset norpat saivat siten suurempia 
prosenttiosuuksia kokonaisuudesta kuin aiemmin on mainittu.        
Ikäryhmiin jaoteltuna alle vuoden ikäisiä yksilöitä on määrällinen enemmistö (26 yksilöä), 
mutta monissa ikäryhmissä (3-, 5-, 17- 20- ja 28-vuotiaat) otos perustuu vain yhteen yksilöön, 
6 ja 12-vuotiaita yksilöitä otokseen sisältyi 2 yksilöä ja yhden vuoden ikäisiä 6 yksilöä. Tar-
kasteltaessa iän ja pitoisuuden suhdetta (koko aineisto, sukupuolet yhdistetty) havaittiin selvä 
nouseva trendi (lineaarinen regressio, R
2
=0.6092, y=0.7024x-0.02994, yhteenlaskettu n=41). 
Korrelaatiota testattiin tilastollisesti ei-parametrisella Spearman-korrelaatiolla johtuen ikä-
muuttujan jakauman epänormaalisuudesta. Korrelaatio ei ollut tilastollisesti merkitsevä 
(Spearman-korrelaatio, r=0.152, P=0.341).   
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Vastaava analyysi suoritettiin sisällyttämällä kuvaajaan naarasnorpat (n= 21, R
2
=0.2151. 
y=0.1902x+4.194) ja urosnorpat (n= 20, R
2
= 0.9164. y=0.9126x+1.770) erilleen (kuva 11). 
Havaitaan nouseva trendi, joka erityisesti urosten kohdalla on voimakas ja selkeä. Myös tässä 
käsittelyssä suuri osa datapisteistä perustuu vain 1-2 yksilön otoksille, jolloin trendin edusta-
vuus heikkenee. Naaraiden tapauksessa suurin ikäryhmä oli alle vuoden ikäiset kuutit (12 yk-
silöä). Seuraavaksi suurimmat otoskoot (3 ja 2 yksilöä) olivat 1- ja 12-vuotiaiden ryhmissä, 
muiden ikäryhmien otoksen perustuessa yksittäisiin havaintoihin. Vastaavasti urosnorpilla 
alle vuoden ikäiset kuutit muodostivat suurimman ikäryhmän (14 yksilöä eli 70 % kaikista 
uroksista). 1-vuotiaita urosnorppia mukana oli kolme yksilöä, loppujen ikäryhmien (3-, 6- ja 
28-vuotiaat) perustuessa yksittäisille määritystuloksille. 
 
   










































Kuva 11: PCB-pitoisuuden (ΣPCB7 mg/kg rasvaa, keskiarvo) ja norppayksilöiden iän (vuotta) 
välinen suhde. Kukin piste edustaa yksittäistä havaintoa. Trendiviivat ovat mukana havainnol-
listamisen vuoksi. n(naaraat) = 21, n(urokset) = 20. 
 
  
Korrelaatioiden graafisessa tarkastelussa havaitaan alle vuoden ikäisissä yksilöissä hyvin-
kin korkeita polykloorattujen bifenyyliyhdisteiden pitoisuuksia (kuva 11). Voitaneen perustel-
lusti olettaa, että hyvin nuorten norppayksilöiden (alle vuoden ikäiset yksilöt) ravinnonkäyttö-
tapa ja potentiaali bioakkumuloida polykloorattuja bifenyyliyhdisteitä poikkeavat merkittä-
västi vanhempien, itsenäisesti pääravintoaan kalaa saalistavien norppayksilöiden tilanteesta. 
Tästä johtuen ikäkorrelaatioita tarkasteltiin myös jättämällä hyvin nuoret eli alle vuoden ikäi-
set yksilöt tarkastelun ulkopuolelle. Tällöin havaittiin lineaarisen regression selitysasteiden 
paranevan hieman (koko aineistolle y=0.7673x-1.221, R
2





=0.3110, vain uroksille: y=1.021x-0.5661, R
2
=0.9635). Urosten tapauk-
sessa hyvin nuorten norppayksilöiden karsinta pudotti otoskoon todella alas (n=6). Näistä 3 
yksilöä ovat 1 vuoden ikäisiä, loppujen ikäluokkien (3, 6 ja 28-vuotiaat) nojautuessa yksittäis-
tapauksiin. Näin ollen urosten tapauksessa ikäkorrelaatioita täytyy tulkita äärimmäisen varo-
vasti.  
Ikäkorrelaation kuvaamiseksi tarkemmin ikäkorrelaatioihin sovitettiin myös epälineaarinen 
regressio (toisen asteen polynomifunktio Y=Y0*exp(k*X)). Koko aineiston ja pelkkien uros-





=0.9904). Naarasnorppien tapauksessa epälineaarisen regression selitysaste (R
2
=0.2885) on 
lineaarista mallia hieman matalampi jolloin lineaarisen regressiomallin voidaan ajatella sovel-
tuvan paremmin kyseisen aineiston kuvaamiseen.  
 
3.7 Log Kow – jakautumiskertoimien ja PCB-kongeneerien yleisyyden välinen suhde 
 
Oktanoli-vesi – jakautumiskertoimien log Kow (Hawker & Connell 1988) ja niitä vastaavien 
polykloorattujen bifenyyliyhdisteiden runsauden (prosenttia ΣPCB7-summapitoisuudesta) 
välistä suhdetta tarkasteltaessa havaittiin polykloorattujen bifenyyliyhdisteiden runsauden 
korreloivan positiivisesti log Kow-jakautumiskertoimen kanssa aina log Kow-arvoon 6.92 (yh-
diste PCB 153) saakka. Tätä yhdistettä on samalla suurin yksittäinen prosenttiosuus ΣPCB7-
kokonaisuudesta (42.3 %).  
Yhdisteiden runsauden ja log Kow-arvon välistä suhdetta kuvaa loiva mutta selvästi erottu-
va nousu raja-arvoon log Kow 6.74 asti. Tätä seuraa piikki yhdisteen yleisyydessä, joka saa-
vuttaa huippunsa arvon log Kow 6.92 kohdalla (yhdiste PCB 153, runsaus 42.3 % ΣPCB7-
kokonaisuudesta). Vielä tätäkin hydrofobisempien yhdisteiden (log Kow 6.92–7.36) osuus 
ΣPCB7-kokonaisuudesta laskee terävästi, runsausosuuksien ΣPCB7-kokonaisuudesta kuiten-
kin ylittäessä 15 prosenttiyksikköä (kuva 12). Tällöin saimaannorpan traanin ΣPCB7-





Kuva 12: Log Kow-jakautumiskertoimen ja sitä vastaavan PCB7-yhdisteen (PCB:t 28, 52, 101, 
118, 138, 153 ja 180) yleisyyden (prosenttia ΣPCB7-summapitoisuudesta mg/kg rasvaa) väli-
nen suhde. Log Kow- arvot Hawker & Connell 1988 mukaan. 
 
3.8 Polykloorattujen bifenyylien kvantitatiivinen määritys passiivikeräinmenetelmällä 
(PDMS). Näytteenottolaitteiden tasapainotus. 
 
Tasapainotuskokeessa ei havaittu merkittävää näytteenottolaitteiden pintaan tarttuneesta irto-
rasvasta aiheutuvaa kvantitatiivista virhettä, sillä irtorasvan osuus jäi mitättömäksi (keskimää-
rin 0.84 % näytteenottolaitteen massasta, keskihajonta 0,622). Laskennallista korjausta ei si-
ten tarvittu. Valitun altistusajan havaittiin useimpien polykloorattujen bifenyyliyhdisteiden 
tapauksessa riittävän dynaamisen tasapainotilan saavuttamiseen traanin ja näytteenottolaitteen 
välille.  
Tasapainotilaa indikoiva selkeän lineaarinen nouseva suhde näytteenottolaitteen massan ja 
laitteen absorboiman analyytin massan välillä havaittiin viidelle seitsemästä PCB7-joukon 
yhdisteestä (yhdisteet PCB 101, PCB 118, PCB 138, PCB 153 ja PCB 180) (Kuva 13). Yhdis-
teen PCB 28:n tapauksessa nousevaa lineaarista suhdetta ei havaittu ja yhdisteen PCB 52 ta-





Log Kow-jakautumiskertoimen ja PCB-kongeneerin yleisyyden suhde











































Näytteenottolaitteen  massa (g)
PCB 28









































































3.9 Polykloorattujen bifenyyleiden kvantitatiivinen määritys passiivikeräinmenetelmällä 
(PDMS); alustavien Ktraani, PDMS-jakautumiskertoimien laskennallinen määritys 
 
Alustavat Ktraani, PDMS – jakautumiskertoimet pyrittiin määrittämään 8 keskeiselle polykloora-
tulle bifenyyliyhdisteelle (PCB 28, PCB 52, PCB 101, PCB 105, PCB 118, 138, PCB 153, 
PCB 180). Jakautumiskertoimien vaihteluväliksi havaittiin 4.55–27.35 g/g, ja niiden havaittiin 
olevan yhdistespesifisiä (taulukko 1). Yhdisteen PCB 28 tapauksessa jakautumiskerrointa ei 





Taulukko 1: Määritetyt Ktraani, PDMS-jakautumiskertoimet 8 polyklooratulle bifenyyliyhdisteelle 




Alustavien Ktraani, PDMS – jakautumiskerrointen sekä yhdisteitä vastaavien Log Kow –arvojen 
(Hawker & Connell 1988) välillä havaittiin selkeä trendi (kuva 14) ja tilastollisesti merkitsevä 
positiivinen korrelaatio (Pearson-korrelaatio, P=0.0351, r=0.7885). Tässä määritettyjen Ktraani, 
PDMS – arvojen ja aiemmin määritettyjen Kseal oil, PDMS – vertailuarvojen (Jahnke et al. 2008) 
välillä havaittiin selkeää yhdenmukaisuutta (kuva 15) sekä tilastollisesti merkitsevä korrelaa-
tio (Pearson-korrelaatio, r=0.7907, P=0.0342). Vahva korrelaatio ja yhdenmukaisuus kertovat 
määritysten olevan suurelta osin vertailukelpoisia, ja lisäävät luottamusta määritettyjen Ktraani, 
PDMS-arvojen oikeellisuuteen.  
 
      
Kuva 14: Polyklooratuille bifenyyliyhdisteille määritettyjen Ktraani, PDMS – jakautumiskertoi-
mien (g/g) ja yhdisteitä vastaavien log Kow-arvojen (Hawker & Connell 1988) suhde. Korre-
laatio on tilastollisesti merkitsevä. 
      
     
Ktraani, PDMS ja log Kow - jakautumiskerrointen suhde







y = 12.22x - 61.92
R² = 0.6218












YHDISTE K traani, PDMS (g/g) Kseal oil, PDMS (g/g), Jahnke et al. 2008 
PCB 28  - 18.6 
PCB 52 4.55 18.5 
PCB 101 17.50 25.1 
PCB 118 23.13 33.7 
PCB 153 21.69 36.1 
PCB 105 27.35 33.1 
PCB 138 19.96 32.7 




       
Kuva 15: Määritettyjen Ktraani, PDMS – arvojen (g/g) suhde aiemmin määritettyihin Kseal oil, 
PDMD-jakautumiskertoimiin (g/g) (Jahnke et al. 2008). Korrelaatio on tilastollisesti merkitsevä. 
 
 
4 TULOSTEN TARKASTELU 
 
4.1 Saimaannorpan traanin polykloorattujen bifenyylipitoisuuksien ajallinen kehitys viime 
vuosikymmeninä 
 
Verrattaessa tässä tutkimuksessa määritettyjä polykloorattujen bifenyyliyhdisteiden pitoisuuk-
sia aikaisempiin havaitaan pitoisuuksissa selkeä laskeva kehityssuunta. Pitoisuuksien havai-
taan laskeneen Saimaalla huomattavasti vuosien 1977-1981 tasosta (Helle et al. 1983), jolloin 
polykloorattujen bifenyylien pitoisuudet ympäristössä olivat vielä huomattavan korkeita ja 
yhdisteiden käyttö ja valmistus sallittua Euroopan unionin alueella. Tämän jälkeen pitoisuuk-
sien havaittiin laskeneen Saimaalla edelleen vuosina 1981–2000 (Kostamo 2004). Myös aino-
astaan Keski-Saimaata, erityisesti Haukiveden keskeistä pesimäaluetta tarkasteltaessa havait-
tiin pitoisuuksien laskeneen aiemmasta (Kostamo et al. 2002). Tämänkertaisessa tutkimukses-
sa määritetty edelleen matalampi keskiarvopitoisuus osoittaa polykloorattujen bifenyylipitoi-
suuksien pitoisuuksien laskun ympäristössä jatkuvan edelleen. 
Kuvattu laskeva trendi on samankaltainen kuin aiemmin Itämeren harmaahylkeillä (Ha-
lichoerus grypus) sekä itämerennorpilla (Pusa hispida botnica) kuvattu (muiden muassa Helle 
et al. 1985, Roots et al. 2005). Laskeva trendi polykloorattujen bifenyylien pitoisuuksissa 
Itämerellä on aiemmin dokumentoitu myös Itämeren ekosysteemissä yleisesti (Nfon & Cou-
sins 2006). Pitoisuuksien huippulukemat Itämerellä saavutettiin 1970-luvun loppupuolella 
(Helle et al. 1985), jonka jälkeen pitoisuuksien noususuhdanteen havaittiin tasaantuneen. 
Määritettyjen Ktraani, PDMS - jakautumiskertoimien vertailu aiemmin julkaistuihin



























Nyman et al. (2002) mukaan polykloorattujen bifenyylipitoisuuksien havaittiin laskeneen 
1970- ja 1980-lukujen pitoisuuksista. Polykloorattujen bifenyylipitoisuuksien lasku oli huo-
mattavasti merkittävämpää harmaahylkeillä kuin itämerennorpilla. Lajien välisen eron arvel-
tiin johtuvan analyysimenetelmien välisistä eroista vertailtujen tutkimusten välillä tai mahdol-
lisesti tutkimusalue Pohjanlahden maantieteellisistä ja hydrologisista erityispiirteistä.  
Pitoisuuksien kasvun taittumisessa keskeistä lienee polykloorattujen bifenyyliyhdisteiden 
valmistukselle ja käytölle läntisissä teollisuusmaissa asetetut rajoitukset ja kiellot, joilla uuden 
kemikaalikuormituksen päätymistä ympäristöön on onnistuttu rajoittamaan. Yhdysvalloissa 
polykloorattujen bifenyyliyhdisteiden käytön ja kaupan rajoitukset perustuvat liittovaltiotasol-
la vuoden 1976 Toxic Substances Control Act-lainsäädäntöön (15 U.S.C. §2601 et seq.). EU-
alueella PCB-yhdisteiden teollinen valmistus ja yhdisteiden maahantuonti on ollut kiellettyä 
vuodesta 1985 (Neuvoston direktiivi 85/467/ETY). Yhdisteitä sisältävät teollisuuden koneet 
ja laitteet säilyvät käytössä niiden käyttöiän loppuun, ja niiden käytöstä poistamisesta, käsitte-
lystä ja puhdistamisesta säädetään erikseen (Neuvoston direktiivi 96/59/EY). Näiden laittei-
den yhä jatkuvalla käytöllä lienee oma roolinsa ympäristössä havaittavassa PCB-kuormassa.  
Tämä tausta huomioiden voidaan perustellusti sanoa, että uuden PCB-yhdistekuorman syn-
tyminen nykyaikaisen teollisuustoiminnan kautta on EU-alueella ja Yhdysvalloissa tehok-
kaasti estetty. On kuitenkin muistettava, ettei polykloorattujen bifenyyliyhdisteiden valmistus-
ta ja käyttöä kehittyvissä maissa ole kattavasti tilastoitu (AMAP 1998) eivätkä sopimukset 
PCB-yhdisteiden käytön rajoituksista ole globaalisti sitovia. Siten on mahdollista että sopi-
musten ulkopuolisissa maissa pysyvien organoklooriyhdisteiden kuten PCB:n ja DDT:n aktii-
vista valmistusta ja käyttöä yhä tapahtuu; esimerkiksi DDT-yhdisteiden viimeaikaisesta käy-
töstä Vietnamissa on viitteitä (Minh et al. 2004). Tämänkaltaiset tulokset viittaavat siihen, että 
vaikka pysyvien organoklooriyhdisteiden pitoisuustrendi läntisissä teollisuusmaissa on usein 
laskeva ja yhdisteiden teollinen tuotanto lakkautettu, voivat sopimusten ulkopuolelle jääneet 
valtiot edelleen toimia potentiaalisina uusien päästöjen lähteinä. 
Vaikka uutta teollislähtöistä PCB-kuormaa ei synnykään, ovat yhdisteet tehokkaasti pysy-
viä ja historiallisten päästöjen aiheuttama kuormitus edelleen selvästi havaittavissa ympäris-
tössä. Esimerkiksi Saimaalla suurin osa PCB-yhdisteistä on hydrofobisuutensa (Hawker & 
Connell 1988) vuoksi sitoutunut pohjasedimentteihin, eikä toksisten vaikutusten mahdolli-
suutta huippupedoissa voida aukottomasti sulkea pois yhdisteiden rikastuessa ravintoketjussa. 
Saimaannorpan PCB-kuormituksen tutkimus tarjoaa hyvän mahdollisuuden tarkastella paitsi 
saimaannorpan myös koko Saimaan ekosysteemin PCB-kuormituksen kehityssuuntaa, sillä 
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huippupetona saimaannorpan PCB-kudoskuorma heijastelee sen ympäristön kokonaiskuormi-
tuksen tasoa. Tässä työssä aiheesta aiemmin tuotettu kattava tietämys on korvaamaton apu.     
 
4.2 PCB-yhdistejakauma: kongeneerien osuudet kokonaisuudesta 
    
Polykloorattujen bifenyylit metaboloituvat eliöissä useilla eri tavoilla. Metaboliareitin I-
vaiheessa merinisäkkäillä CYP450-entsyymit näyttelevät merkittävää roolia; norppien (Pusa 
hispida) tapauksessa onkin havaittu CYP-entsyymien kykenevän sekä rakenteeltaan tasomais-
ten että ei-tasomaisten polykloorattujen bifenyylien tehokkaaseen metaboliaan (Routti et al. 
2008a). CYP1A-entsyymin on havaittu osallistuvan non-orto – ja mono-orto – kloorattujen 
PCB-yhdisteiden metaboliaan merkittävissä määrin (Boon et al. 1992 Routti et al. 2005 mu-
kaan, Boon et al. 2001). Korkeiden polykloorattujen bifenyyliyhdistepitoisuuksien ja kohon-
neen CYP-entsyymiekspression välillä on aiemmin havaittu yhteys esimerkiksi norpilla ja 
harmaahylkeillä Itämereltä (Mattson et al. 1999, Nyman et al. 2001). Polykloorattujen bife-
nyylien metaboliareitti pohjautuu I-vaiheessa CYP-entsyymien katalysoimaan hydroksylaati-
oon, jonka jälkeen hydroksyloitu PCB glukuronidoidaan UDPGT-entsyymin välityksellä. 
Vaihtoehtoisesti I-vaiheen reaktio johtaa välivaiheena areenioksidin muodostumiseen, jotka 
epoksidihydrolaasi EH voi muuntaa OH-PCB:ksi tai vaihtoehtoisesti metyylisulfonyyli-
metaboliiteiksi (MeSO2-PCB) (Routti et al. 2008a). Merkittäviä pitoisuuksia polykloorattujen 
bifenyyleiden hydroksyloituja metaboliitteja on dokumentoitu aiemmin kirjohylkeillä (Phoca 
vitulina) (Park et al. 2009).  
PCB-yhdisteiden metabolian tehokkuuteen, pysyvyyteen ja runsauteen traanissa vaikutta-
vat useat tekijät. Tässä tutkimuksessa runsaimmin havaituille kongeneereille on määritetty 
merkittävän suuria rasvaliukoisuudesta/hydrofobisuudesta ja biokertyvyydestä kertovia okta-
noli-vesi - jakautumiskertoimen (Kow) arvoja (Rapaport & Elsenreich 1984, Hawker & Con-
nell 1988). Kow-arvo on muiden muassa kirjolohella (Oncorhynchus mykiss) yhdistetty usei-
siin pysyvyyden ja biokertymisen parametreihin, kuten puoliintumisaikaan, assimilaatiote-
hokkuuteen ja biokonsentraatiokertoimiin (BCF) (Fisk et al. 1998). Biokonsentraation ohella 
on havaittu myös vahva lineaarinen suhde PCB-kongeneerien Kow – arvon ja ravintoverkossa 
rikastumistaipumuksen (Trophic Magnification Factor eli TMF) välille. Samassa tutkimuk-
sessa havaittiin myös merkittävä positiivinen korrelaatio organismin trofiatason ja PCB-
pitoisuuden välille (Walters et al. 2011).     
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Tiettyjen kongeneerien runsasta asemaa jakaumassa selittävät myös muut yhdisteiden ke-
mialliset piirteet kuin rasvaliukoisuus. Klooriatomien (Cl) lukumäärän on osoitettu korreloi-
van positiivisesti polykloorattujen bifenyylien BCF-arvojen kanssa (Skaare et al. 1991 Eisler 
(2000 mukaan, Fox et al. 1994, Wolkers et al. 1998). Vähän klooria sisältävien kongeneerien 
tehokas metabolia runsaammin kloorattuihin verrattuna on dokumentoitu myös in vitro-
kokeissa rotan (Rattus norvegicus) sekä maitovalaan (Delphinapterus leucas) maksan mik-
rosomeilla (McKinney et al. 2006). Suhteellisen runsaasti kloorattujen kongeneerien pitoisuu-
det ovatkin usein korkeita ylemmän trofiatason merinisäkkäiden kudosnäytteissä useissa eri 
lajiryhmissä, muiden muassa delfiineillä ja pyöriäisillä (Tanabe et al. 1997, Storelli et al. 
2012). Fox et al. 1994 Fisk et al. 1998 mukaan myös PCB-yhdisteen biologisen puoliintumis-
ajan on kokeissa kirjolohella havaittu korreloivan molekyylin klooriluvun kanssa positiivisesti 
aina 7-8 klooriatomin rajaan saakka. Klooriatomien määrä selittää todennäköisesti osaa myös 
vähän klooria (3-4 klooriatomia) sisältävien kongeneerien 28 ja 52 vähäisestä osuudesta, sillä 
vähemmän klooria sisältävät PCB-molekyylit metaboloituvat yleisesti tehokkaammin (Eisler 
2000).     
On osoitettu (Fox et al. 1994), että vesiympäristössä klooriatomien silkan lukumäärän li-
säksi myös klooriatomien sijoittuminen fenyylirenkaiden ympärille vaikuttaa PCB-
molekyylin biokonsentraatiokertoimiin. PCB-yhdisteiden I-vaiheen metabolian tehokkuuden 
on todettu vaihtelevan kloorikonfiguraatiosta (kuten sijainnista ja määrästä) riippuen (Li et al. 
2003); eri kongeneerien havaittiin lisäksi metaboloituvan hylkeissä useiden eri CYP-
isoentsyymien toimesta, osin selektiivisesti. Fox et al. (1994) mukaan erityisen merkitykselli-
nen on molekyylin 1-hiilen suhteen orto-asemaan sitoutuneiden klooriatomien määrä: ve-
siympäristöjen tapauksessa BCF kasvaa orto-asemoitujen klooriatomien määrän vähetessä. 
Merinisäkkäät kykenevät mono- ja non-orto–kloorattujen polykloorattujen bifenyyleiden te-
hokkaaseen biotransformaatioon (Borgå et al. 2004). Norppien on havaittu kykenevän mono- 
tai non-orto – kloorattujen PCB-yhdisteiden, sekä 2 orto-klooriatomia ja vierekkäiset meta-
para-asemoidut vetyatomit sisältävien PCB-yhdisteiden biotransformaatioon (Routti et al. 
2008a). Myös tämä tekijä todennäköisesti ilmenee kongeneereille 28 ja 52 tässä määrityksessä 
havaituissa suurissa pitoisuuden muutosprosenteilla.  
Polykloorattujen bifenyylien kongeneerijakauman Saimaalla ei havaittu poikkeavan mer-
kittävästi vuosille 1981–2000 määritetystä (Kostamo 2004). Helle et al. (1983) eivät erittele 
tuloksiaan yksittäisten kongeneerien tarkkuudella. PCB-pitoisuuksien havaitaan tässä määri-
tyksessä laskeneen kaikkien kongeneerien tapauksessa, pääpiirteissään tasaisesti läpi koko 
yhdistejakauman. Mielenkiintoinen poikkeama tästä on kongeneeri PCB 118, jonka pitoisuu-
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den muutos on muihin kongeneereihin nähden selkeästi matalampi siitä huolimatta, että sitä 
runsaammin kloorattujen tai muutoin pysyvämmiksi luonnehdittujen kongeneerien osuudet 
kokonaispitoisuudesta ovat laskeneet huomattavasti enemmän. On mahdollista, että kyseisen 
kongeneerin rakenteen tai norppien fysiologisen tilan jokin piirre tekee siitä saimaannorpalle 
vaikeammin biotransformoitavan.  
Kongeneerin PCB 118 muihin kongeneereihin verrattuna hitaalle metabolialle on tuotettu 
aiemmin jonkin verran kokeellista tukea eri eliöillä, mukaan lukien merinisäkkäillä. In vitro-
kokeissa maitovalaan mikrosomeilla havaittiin kongeneerin PCB 118 biotransformaation ole-
van mitattavaa, mutta hidasta: 98±1 % kongeneerin kokonaismäärästä säilyi kokeen ajan 
muuttumattomana (McKinney et al. 2006). Jääpingviinien (Pygoscelis adeliae) kyvyn meta-
boloida vierasaineita, kuten PCB-kongeneeria 118 CYP3A-entsyymitoiminnan kautta on ai-
emmin osoitettu olevan heikko (Wanwimolruk et al. 1999, De Boer & Wester 1991 Corsolini 
et al. 2011 mukaan). Corsolini et al. (2011) esittävät tästä johtuen PCB-kongeneerin 118 bio-
akkumuloituvan jääpingviineihin tehokkaasti ja sen pitoisuuksien pingviineissä olevan sen 
vuoksi korkeita.  
Tutkimuksessa baikalinhylkeillä (Pusa sibirica) havaittiin PCB 118-pitoisuuden kasvavan 
merkittävästi jyrkemmin iän myötä verrattuna useisiin muihin kongeneereihin (Iwata et al. 
2004), joka viittaa kongeneerin tehottomaan metaboliaan ja poistoon hylkeen elimistöstä. 
Tutkimuksessa Mustanmeren pyöriäisillä (Phocoena phocoena) havaittiin PCB-kongeneerin 
118 metaboliitti/lähtöyhdiste – suhteen saavan huomattavan matalia arvoja. joka kertoo meta-
boliitin pienestä osuudesta eliössä suhteessa lähtöyhdisteeseen, eli yhdisteen hitaasta tai muu-
ten tehottomasta biotransformaatiosta (Weijs et al. 2011). Storelli et al. (2012) esittävät tutki-
muksessaan Välimeren pullonokkadelfiineillä (Tursiops truncatus) kongeneerien PCB 118 ja 
PCB 138 kuuluvan rakenteensa vuoksi vaikeasti metaboloitavien kongeneerien joukkoon, 
sillä ne sisältävät vierekkäisiä vetyatomeja ainoastaan orto-meta-asemassa. Näille kahdelle 
kongeneerille havaittiin tässä tutkimuksessa kaikista tutkituista kongeneereista pienimmät 
pitoisuuden muutosprosentit aiempaan määritykseen (Kostamo 2004) verrattuna. Tämä puol-
taa näiden kongeneerien olevan tehokkaasti pysyviä ja poikkeuksellisen haastavia biotrans-
formoida myös saimaannorpan elimistössä. 
Kongeneerin PCB 118 vähäinen osuus jakaumassa voi lisäksi juontaa juurensa sen mata-
lasta osuudesta ympäristössä, jossa tekijänä lienee sen verrattain pieni osuus teollisuudessa 
käytetyissä teknisissä PCB-seoksissa (esimerkiksi Johnson et al. 2008). Lisäksi taustalla saat-
tavat olla fysikaalis-kemialliset syyt eli esimerkiksi kongeneerin tiukka sorptio (”sitoutumi-
nen”) sedimenttiin ja sitä kautta heikko biosaatavuus. Tätä puoltaa yhdisteen 118 planaarinen 
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eli tasomainen rakenne. Tasomaisten kongeneerien biosaatavuus ja desorptio (”irtautuminen”) 
sedimentistä on havaittu ei-tasomaisia heikommaksi (You et al. 2007). Tämän voidaan tulkita 
vaikuttavan kongeneerin PCB 118 matalaan osuuteen traanissa.   
Tässä määrityksessä suurimman prosenttiosuuden kokonaispitoisuudesta saivat kongenee-
rit 138, 153 ja 180. Vastaava näiden kongeneerien runsas osuus on aiemmin todettu muun 
muassa harmaahylkeillä Pohjanmereltä (Kalantzi et al. 2005) sekä Itämereltä (Sørmo et al. 
2003). Niiden on myös todettu olevan merkittävimpien Alaskassa (Yhdysvallat) merinisäk-
käiden traanista määritettyjen kongeneerien joukossa (Becker 2000). Niiden runsaaseen osuu-
teen todennäköisesti vaikuttavat yhdisteiden kemialliset ominaisuudet (suuri pysyvyys) sekä 
mahdollisesti historialliset seikat eli niiden runsas osuus teollisuudessa käytetyissä PCB-
seoksissa. Kongeneerien 28, 52 ja 101 matalaa osuutta yhdistejakaumassa selittää osaltaan 
niiden kemiallinen luonne, sekä lisäksi mahdollisesti saimaannorpan kyky metaboloida näitä 
yhdisteitä toisia PCB-kongeneereja tehokkaammin.  
 
4.3 Hyvin hydrofobiset PCB-yhdistekongeneerit jakaumassa  
 
Tässä tutkimuksessa PCB-kongeneerien yleisyydessä suhteessa kokonaispitoisuuteen havai-
taan terävä lasku noin log Kow-arvon 6.92 kohdalla. Havainto on yhdenmukainen aiemmin 
julkaistun datan suhteen; esimerkiksi bioakkumulaatiossa eräällä katkalla (Pontoporeia hoyi) 
tietyille polysyklisille aromaattisille hiilivedyille (PAH) sekä 2,4,5,2´,4´,5´- heksaklorobife-
nyylille (HCB) havaittiin vastaava lasku log Kow-arvon 5 kohdalla (Landrum 1989). Ilmiön on 
ajateltu johtuvan esimerkiksi raja-arvoa hydrofobisempien kongeneerien tiukemmasta sorpti-
osta eli kiinnittymisestä ympäristöönsä tai joissain tapauksissa suurten molekyylien hitaam-
masta siirtymästä eliöön niiden heikomman kalvonläpäisevyyden vuoksi (Landrum 1989). On 
myös esitetty, että yhdisteiden kertymä kohde-eliöön ravinnon mukana vaihtelee sen mukaan, 
kuinka tiukasti ne ovat sitoutuneita ravintokohteeseen. Samassa tutkimuksessa hauella (Esox 
lucius) ilmeni viitteitä hydrofobisten orgaanisten yhdisteiden (HOC) ”sisäänoton” (uptake) 
riippuvuussuhteesta molekyylin molekyylimassaan (Burreau et al. 1997).  
Log Kow-pohjaisten hydrofobisuusraja-arvojen (”hydrophobicity cutoff”) lisäksi on esitetty 
toimiva kemialliseen aktiivisuuteen ja sulamispisteeseen kytkeytyvä raja-arvo PAH-
yhdisteille, eikä tällöin havaittu lainkaan yhteyttä log Kow-arvon ja mitattavan vasteen välillä 
(Mayer & Holmstrup 2008). Kemikaalin tehokkaan sisäänoton hydrofobisuusraja-arvon todel-
linen olemassaolo on kiistanalaista ja sen onkin esitetty olevan riittämättömästä tasapaino-
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tusajasta tai koejärjestelyllisistä tekijöistä aiheutuva tahaton artefakti (Jonker & van der Heij-
den 2007). ”Riittämättömällä tasapainotusajalla” tarkoitetaan tässä yhteydessä epätasapainoti-
laa ympäristön ja eliön PCB-pitoisuuden välillä suurimpien kogeneerien tapauksessa.   
 
4.4 Pitoisuudet Saimaan maantieteellisten alueiden välillä  
 
Tässä määrityksessä ylivoimaisesti korkeimmat ∑PCB7-pitoisuudet määritettiin Saimaan 
pohjoisosista, Etelä-Saimaan ja Keski-Saimaan pitoisuuksien jäädessä vähäisemmiksi. Määri-
tystulos poikkeaa olennaisesti aiemmin havaituista. Tulos on merkittävä, sillä se antaa viitteitä 
PCB-kuormituksen painopisteen alueellisesta siirtymästä Saimaan sisällä.   
Aikaisemmin korkeimmat polykloorattujen bifenyyleiden pitoisuudet on määritetty Etelä-
Saimaalta, Pohjois-Saimaan pitoisuuksien ollessa tuolloin matalimmat (Kostamo et al. 2000). 
Myös viimeistä edellinen aihetta käsitellyt tutkimus (Helle et al. 1983) viittaa korkeimpien 
pitoisuuksien havainnointiin Etelä-Saimaalta, matalimpien puolestaan Keski-Saimaalta. Kos-
tamo 2004 mukaan organoklooriyhdisteiden pitoisuuksissa Saimaan eri osien välillä ei havait-
tu eroa, joskin tuolloin Pohjois- ja Etelä-Saimaan tuloksia pidettiin korkeintaan viitteitä anta-
vina alhaisen näytemäärän takia.  
Kostamo et al. (2000) mukaan teollisuuden ja kaupunkien lukumäärä lisääntyy kohti Sai-
maan eteläosia. Myös Helle et al. (1983) mukaan teollisuus keskittyy järven eteläosiin. Täl-
löin myös historiallisten päästölähteiden voidaan katsoa vaikuttaneen Etelä-Saimaaseen mer-
kittävämmin kuin vähemmän teollistuneisiin harvempaan asuttuihin alueisiin. Teollislähtöi-
nen, historiallinen PCB-kuorma ei kuitenkaan rajoitu ainoastaan eteläiseen Saimaaseen; jär-
ven pohjoisosista (Noljakansaari) on määritetty merkittäviä sedimentin PCB-
yhdistepitoisuuksia, joiden tulkitaan olevan peräisin Joensuun Penttilässä aiemmin toiminees-
ta puunjalostuslaitoksesta (Lyytikäinen et al. julkaisematon aineisto). Tämänkaltaiset tekijät 
voivat osaltaan selittää Pohjois-Saimaalta määritettyjä korkeita PCB-pitoisuuksia.   
Ilmiölle voidaan spekulatiivisesti esittää useita eri syitä. Hydrofobisina yhdisteinä poly-
klooratut bifenyylit kertyvät tehokkaasti myös pohjasedimentteihin (esimerkiksi Yamashita et 
al. 2000, Castells et al. 2008) ja niitä havaitaan jopa alueilta, joilla niiden teollinen käyttö oli 
vähäistä (esimerkiksi Gubala et al. 1995). Vierasaineiden sedimenttiin sitoutumisen voimak-
kuus (sorptiotehokkuus) on voimakkaasti riippuvaista paitsi yhdisteen, myös sedimentin fysi-
kaalis-kemiallisista ominaisuuksista (muiden muassa Kukkonen et al. 2003). Sedimenttipar-
tikkelien ohella myös veteen liuenneen orgaanisen aineen, toisin sanoen orgaanisen hiilen 
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(DOC, dissolved organic carbon), on havaittu sitovan hydrofobisia vierasaineita tehokkaasti 
(AMAP 1998, Akkanen et al. 2003). Alue-eroa PCB-pitoisuuksissa Saimaalla voivat selittää 
mahdolliset erot sedimentin ominaisuuksissa Saimaan alueiden välillä: Pohjois-Saimaan se-
dimentin PCB-sorptiotehokkuus saattaa olla muiden alueiden sedimenttejä suurempi, joka 
voisi aiheuttaa PCB-pitoisuuksien muita alueita hitaamman laskun alueella ja siten aikaansaa-
da havaitun alue-eron pitoisuuksissa. Eroa tehostavana tekijänä saattaisi olla myös valuma-
alueen metsätaloudesta ja turvetuotannosta johtuva orgaanisen aineen määrän lisääntyminen 
vesistössä. Lienee myös mahdollista, että Saimaan kalakannoissa (saimaannorpan ravintokoh-
teissa) tapahtuvat muutokset voisivat muuttaa polykloorattujen bifenyylien kertymiskäyttäy-
tymistä saimaannorppiin.  
Vaihtoehtona voitaneen pitää myös teollisuus- ja asutuslähtöisen PCB-kuorman painopis-
teen siirtymistä Pohjois-Saimaalle. Honkonen et al. (2013) määrittivät ajankohtaisessa tutki-
muksessaan Lahden kaupungin voimakkaasti teollistuneella ja tiheään asutulla seudulla sade-
vesiviemärien kokoomasedimenteistä PCB-summapitoisuuksia väliltä 0.001-0.5 mg/kg kui-
vapainoa. Pitoisuudet sadevesiviemäreissä havaittiin keskimäärin matalammiksi kuin vas-
taanottavan vesistön sedimenttien pitoisuudet. Tämän tulkittiin viittaavan PCB:n vaihtoehtois-
ten kulkeutumistapojen, kuten pintavalunnan tai ilmavälitteisen kulkeuman korostuneeseen 
merkitykseen vesistöihin päätyvän PCB-kulkeuman lähteenä. Tekijät huomauttavat myös his-
toriallisten päästöjen keskeisestä roolista tänä päivänä ympäristössä havaittavassa kemikaali-
kuormassa (Honkonen et al. 2013). Yhdenmukaisia tuloksia on aiemmin tuotettu Norjassa 
(Jartun et al. 2008), sekä Yhdysvalloissa (Rodenburg et al. 2011). Tulosten voidaan tulkita 
viittaavan siihen, että urbaani valuma voi edelleen toimia paikallisesti merkittävänä PCB:n 
siirtymäväylänä ympäristöön, mutta kaikesta huolimatta sen merkitystä ei pidä ylikorostaa. 
Pitkään jatkunut PCB-yhdisteiden tuotantokielto huomioiden voidaan sanoa, ettei nykyaikai-
sista urbaaneista lähteistä peräisin olevaa kuormitusta voida pitää ainoana tai yksiselitteisenä 
syynä havaitulle suurelle pitoisuuksien alue-erolle traanissa.  
Alue-eroa tarkasteltaessa tulee muistaa, että Pohjois-Saimaan otoskoko on huomattavasti 
pienempi kuin muiden alueiden, johtuen osaksi alueen osapopulaation luontaisesti pienem-
mästä koosta muihin alueisiin verrattuna (Sipilä 2003), joka johtaa rajalliseen kudosnäyteva-
likoimaan ja hankaloittaa riittävän suuren otannan luomista. Sipilä (2003) esittää myös sai-
maannorppakannan koko Saimaan alueella kasvaneen vuosina 1983-2000, mutta järven poh-
joisosissa (Pyhäselkä) kannan koon havaitaan laskeneen. On mahdollista, että tässä määrityk-
sessä esiintyvä pitoisuuksien alue-ero johtuu osittain Pohjois-Saimaan otokseen sisältyneistä 
ääriyksilöistä, joissa mitattiin huomattavan korkeita pitoisuuksia (11.46 ja 20.1 mg/kg rasvaa). 
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Yhdessä pienen otoskoon kanssa näiden nuorten yksilöiden keskiarvoa vääristävä vaikutus 
voi olla merkittävä alue-eron synnyttävä tekijä. Näiden ääriyksilöiden yksilöiden karsiminen 
otoksesta puolestaan laskee otoskoon vain 3 yksilöön, joka myös vaarantaa edustavuuden. 
PCB-pitoisuuksien alue-eron selvittäminen tarkemmin ja todella pitävät johtopäätökset siitä 
vaatisivat Pohjois-Saimaan aliedustetun otoksen huomattavaa kasvattamista. Alueittaista pi-
toisuuseroa tarkasteltaessa tulee muistaa otoskoon rajallisuus alueryhmien sisällä ja aineistoa 
edelleen leimaava suuri hajonta. Näiden seikkojen vuoksi otanta-artefaktin mahdollisuutta 
alue-eroon vaikuttavana seikkana ei voida yksiselitteisesti sulkea pois.   
 
4.5 PCB-pitoisuudet sukupuolten välillä: ero pitoisuuksissa 
 
Sukupuoli on havaittu merkittäväksi polykloorattujen bifenyylien biokertymiseen vaikutta-
vaksi tekijäksi merinisäkkäillä (muiden muassa Zitko et al. 1998, Muir er al. 2000, Trumble et 
al. 2012). Useissa julkaisuissa korkeampia PCB-pitoisuuksia on määritetty urosnorpista, naa-
raiden pitoisuuksien jäädessä matalammiksi (esimerkiksi Daelemans et al. 1993, Kostamo et 
al. 2000, Kostamo 2004, Willcox et al. 2004). Tässä määrityksessä tilanne on kuitenkin osin 
päinvastainen, mikä suurelta osin johtunee otantaseikoista. Ilmiö oli edelleen havaittavissa, 
vaikka analyysiin sisällytettiin vain suurin ikäluokka kumpaakin sukupuolta (hyvin nuoret eli 
alle vuoden ikäiset yksilöt). Eroa kuitenkin selittävät suurelta osin naaraiden otokseen kuulu-
neet ääritapaukset, joiden kohtelu vieraina havaintoina tasoitti havaittua sukupuolieroa mer-
kittävästi.  
Kun hyvin nuoret yksilöt suljettiin pois analyysistä, havaittiin puolestaan uroksissa naaraita 
korkeampi keskiarvopitoisuus. Tämä havainto on yhdenmukainen suhteessa valtaosaan ai-
emmin julkaistua tutkimustietoa. Pääosin korkeampia PCB-pitoisuuksia on havaittu urospuo-
lisista yksilöistä, muiden muassa Daelemans et al. (1993) Huippuvuorten norpilla, Kucklick et 
al. (2002) norpilla Pohjois-Alaskasta sekä Willcox et al. 2004 havaijinhylkeellä (Monachus 
schauinslandi). Näissä tapauksissa myös yksilön iän ja PCB-pitoisuuden korrelaatio on urok-
silla yleistä ja usein merkittävämpää kuin naarailla. Nyman et al. (2002) havaitsivat itämeren-
norppa- ja harmaahyljeurosten pitoisuudet keskimäärin korkeammiksi kuin naaraiden, popu-
laatioiden välisistä eroista huolimatta. Myös Kostamo et al. (2000) ja Kostamo (2004) määri-
tystulokset molemmissa tapauksissa saimaan- ja laatokannorpilla (Phoca hispida ladogensis), 
sekä Wang et al. (2007) tulokset Alaskanlahden kirjohylkeillä viittaavat sasviittaavat saman-
suuntaiseen eroon sukupuolten välillä. Ilmiö on todettu myös aikuisilla kirjohylkeillä (Phoca 
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vitulina concolor) luoteiselta Atlantilta (Shaw et al. 2005). Osassa käsittelyjä havaittu naarai-
den korkeampi PCB-pitoisuus on tästä ristiriitaisuudesta johtuen mielenkiintoinen ilmiö.     
 
4.6 PCB-pitoisuudet sukupuolten välillä: ikäkorrelaatio  
 
Usein naaraita korkeampien PCB-keskiarvopitoisuuksien lisäksi myös pitoisuuden kasvu iän 
myötä (ikäkorrelaatio) on aiemmin havaittu urosnorpilla naaraita merkityksellisemmäksi. 
Naarailla havaittiin tässä tutkimuksessa iän ja PCB-pitoisuuden suhteen nouseva trendi, mutta 
ei tilastollista merkitsevyyttä korrelaatiossa. Urosnorppien kohdalla ikäkorrelaatio perustuu 
ikäjakaumaltaan suppealle otokselle, joka vaarantaa sen luotettavuuden. Ikäkorrelaatioita tar-
kasteltiin sisällyttämällä mukaan kaikki tutkimuksen norpat, sekä lisäksi toistamalla analyysi 
naaras- ja urosnorpille erikseen.  
Missään näistä käsittelyistä tilastolliset menetelmät eivät havaitse merkitsevää korrelaatiota 
huolimatta siitä, että jonkinasteinen korrelaatio todennäköisesti on edelleen olemassa yhdis-
teiden pysyvä luonne, korkeat pitoisuudet ja aiheesta tuotettu aikaisempi data huomioiden. 
Kun polykloorattujen bifenyylien suuri pysyvyys ympäristössä huomioidaan, on epätodennä-
köistä, että aiemmissa tutkimuksissa havaittu selkeä ikäkorrelaatio olisi lyhyehkössä ajassa 
aivan kokonaan hävinnyt. Tilastollisen voiman puutetta ja suurta luontaista hajontaa otoksessa 
voidaan tässäkin tapauksessa pitää merkittävänä tilastollisen eron löytymättä jäämistä selittä-
vänä tekijänä. 
Riippumatta käytetystä mallista (lineaarinen tai epälineaarinen regressio) ikäkorrelaatioi-
den voimakkuuden havaitaan alentuneen entisestään aiemmin määritetyistä (Helle et al. 1983, 
Kostamo et al. 2000, Kostamo 2004). Selviä, tilastollisesti merkitseviä korrelaatioita ei enää 
esiintynyt. Voidaan spekuloida, että tulevina vuosikymmeninä polykloorattujen bifenyylipi-
toisuuksien edelleen laskiessa ja saimaannorpan ravinnon hiljalleen puhdistuessa PCB-
yhdisteistä myös ikäkorrelaatiot tulevat vastaavasti edelleen heikkenemään.  
Maantieteellisiä tai populaatiokohtaisia eroja PCB-pitoisuuksien ikäkorrelaatiossa havai-
taan yleisesti ja sukupuolen vaikutus yhdisteiden kertymiseen ja käyttäytymiseen on selkeää. 
Esimerkiksi Nyman et al. (2002) havaitsivat merkittävää PCB-pitoisuuden ja iän korrelaatiota 
urosnorpilla Sable Islandin (Kanada) harmaahylje- sekä Itämeren norppapopulaatioissa. 
Huippuvuorten norppapopulaatiossa sukupuolten välistä eroa ikäkorrelaation suuruudessa ei 
tuolloin havaittu ja korrelaatio oli hatarahko.  
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Havaittua eroa ikäkorrelaatioiden voimakkuudessa tai ilmenemisessä ylipäätään selittävät 
erot eri alueiden PCB-saastuneisuuden voimakkuudessa. Merkittävästi saastuneilla alueilla, 
kuten Itämerellä, sukupuolieroa ikäkorrelaatiossa ei havaita lainkaan, koska PCB kertyy naa-
raidenkin elimistöön nopeammin kuin ne ehtivät sitä poistaa. Vastaavasti Huippuvuorten suh-
teellisen heikosti saastuneella alueella elävien norppien heikko pitoisuuden ikäkorrelaatio ja 
sukupuolieron puute ilmentää alueen matalaa saastuneisuutta ja tehokasta PCB-yhdisteiden 
poistumaa (Nyman et al. 2002).  
Helle et al. (1983) havaitsivat selkeän lineaarisen korrelaation urospuolisten saimaannorp-
pien iän ja PCB-pitoisuuden välillä. Naaraiden tapauksessa korrelaatio havaittiin loivemmaksi 
ja iän myötä taittuvaksi. Kostamo et al. (2000) havainnoivat saimaannorpilla selkeän ikäkor-
relaation molemmille sukupuolille. Samassa tutkimuksessa laatokannorpilla ikäkorrelaatio 
havaittiin vain uroksilla ja niilläkin Saimaata heikompana. Vienanmeren norpilla ei tuolloin 
havaittu ikäkorrelaatiota kummallakaan sukupuolella. Sellutehtaiden jätevesille Brittiläisessä 
Kolumbiassa (Kanada) altistuneiden urospuolisten kirjohylkeiden PCB-, pitoisuuksien on 
havaittu korreloivan yksilöiden iän kanssa (Addison et al. 2005). PCB-pitoisuuden ja iän kor-
relaatio on havaittu myös norpilla useilta alueilta läpi pohjoisten napa-alueiden (Luoteis-
Venäjä, Kanada, Huippuvuoret, Pohjois-Norja ja Grönlanti) (Muir et al. 2000). 
Ylivoimaisessa enemmistössä julkaistuja tuloksia havaittava naaraiden heikompi PCB-
yhdisteiden pitoisuuden ja iän korrelaatio, sekä usein uroksia matalammat pitoisuudet juonta-
vat juurensa sukukypsien naaraiden lisääntymiskierrosta (Daelemans et al. 1993, Kostamo et 
al. 2000, Kostamo 2004, Willcox et al. 2004). Polykloorattujen bifenyylien kertymiskäyttäy-
tymiseen naaraissa vaikuttaa niiden tiineysaika ja sitä seuraava imetys. Tänä aikana merkittä-
vä määrä polykloorattuja bifenyyleitä siirtyy poikaseen (Helle et al. 1985). Voitaneen perus-
tellusti olettaa, että hyvin nuorten norppayksilöiden ravinnonkäyttötapa ja potentiaali bioak-
kumuloida polykloorattuja bifenyyliyhdisteitä poikkeavat merkittävästi vanhempien, itsenäi-
sesti pääravintoaan kalaa saalistavien norppayksilöiden tilanteesta. Kuutit saavat ravintonsa 
pitkälti emon tuottamassa rasvaisesta maidosta, joka korkean rasvapitoisuutensa takia toimii 
myös tehokkaana polykloorattujen bifenyylien siirtymäväylänä niiden elimistöön. Maidon 
sisältämän kemikaalikuorman lisäksi kuutti altistuu PCB-yhdisteille istukan välityksellä jo 
sikiöaikana. Myös kuuttien kyvyn metaboloida polykloorattuja bifenyyliyhdisteitä voidaan 
CYP-entsyymipohjaiseen biomarkkeridataan perustuen olettaa olevan aikuisia yksilöitä hei-
kompi (Wolkers et al. 2002,  Wolkers et al. 2009). Saimaannorpan imetysaika on lisäksi hyvin 
pitkä: imetys jatkuu noin kahden kuukauden ikään, vaikka osittainen kalaravintoon siirtymi-
nen tapahtuu jo aiemmin (Anon. 2012a). Muilla hyljelajeilla ja -populaatioilla on dokumen-
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toitu merkittävästi lyhyempiä imetysaikoja (esimerkiksi Lydersen & Kovacs 1999). Poikke-
uksellisen pitkän imetysajan voidaan ajatella suurentavan imetysvälitteisen kemikaalikuorman 
merkitystä saimaannorpilla. Näiden tekijöiden voidaan yhdessä katsoa selittävän hyvin nuo-
rissa yksilöissä esiintyviä korkeita PCB-pitoisuuksia, ja selittävän kuvissa 11 ja 12 havaittavia 
korkeita PCB-pitoisuuksia alle vuoden ikäisissä yksilöissä.  
Imettävän naaraan rasvanormalisoidun PCB-pitoisuuden havaitaan usein kohoavan ime-
tyksen aikana (Kostamo 2004) kun rasvavarastoja mobilisoidaan ja PCB konsentroituu jäljelle 
jäävään traanikerrokseen. Imetyksen lisäksi merinisäkkäiden poikasten kemikaalikuormituk-
seen vaikuttaa myös sikiöaikainen istukkavälitteinen kuormitus (esimerkiksi Greig et al. 2007, 
Hart et al. 2008, Wang et al. 2012). Kuplahylkeillä (Cystophora cristata) on havaittu, että 
lähtöyhdisteiden lisäksi myös PCB-yhdisteiden metaboliitit, kuten hydroksyloitu PCB (OH-
PCB), voivat siirtyä näiden kanavien kautta merkittävissä määrin emon elimistöstä poikaseen 
(Gabrielsen et al. 2011). Siirtymän vaikutusta voi tehostaa entisestään poikasten heikompi 
valmius näiden yhdisteiden biotransformaatioon; muiden muassa grönlanninhylkeiden (Pa-
gophilus groenlandicus) poikasten valmius CYP-entsyymivälitteiseen vierasainemetaboliaan 
on aiemmin havaittu heikoksi (Wolkers et al. 2002). Poikasten voitaneen siis katsoa altistuvan 
lähtöyhdisteiden lisäksi tehokkaasti myös PCB-metaboliiteille, jolloin niitä ei voida jättää 
huomiotta yhdisteiden aiheuttamaa riskiä arvioitaessa. 
Hylkeiden maidosta on aiemmin määritetty mitattavia ja usein merkittäviä PCB-
pitoisuuksia useilta eri alueilta (Bacon et al. 1992). Pitoisuuksien on havaittu vaihtelevan 
merkittävästi maantieteellisen alueen mukaan, joka heijastelee esimerkiksi teollistuneisuuden 
tai ihmisasutuksen tiheyden aiheuttamia eroja kemikaalikuormassa alueiden välillä. Myös 
lajien välisten erojen esimerkiksi migraatiokäyttäytymisessä tai metaboliakyvyssä esitettiin 
olevan merkityksellisiä. Emon maitoon siirtyvä organoklooriyhdisteiden määrä on aiemmin 
havaittu merkittäväksi esimerkiksi merikarhuilla (Callorhinus ursinus), joiden maidon PCB-
summapitoisuudeksi (keskiarvo) määritettiin 488 ng/g rasvaa (Loughlin et al. 2002).  
On esitetty, että PCB-yhdisteiden siirtymä emon elimistöstä maitoon on ainakin osin selek-
tiivistä. Nisäkkään maidontuotannossa emon traanin rasvavarastoja (triasyyliglyseroleja. 
TAG) mobilisoidaan vapaiksi rasvahapoiksi ja kuljetetaan lipoproteiineina, joiden mukana 
hydrofobiset vierasaineet voivat siirtyä (You et al. 1999). Vierasaineiden selektiivinen siirty-
mä emon elimistöstä sen tuottamaan maitoon aiheutuu eroavaisuuksista maidon sekä veren 
lipidien polaarisuudessa verrattuna traanin ja lipoproteiinien lipideihin (Wolkers et al. 2004). 
Lisäksi siirtymän voimakkuuteen vaikuttaa molekyylin hydrofobisuusaste. Tällöin hyvin hyd-
rofobiset (log Kow ≥7) yhdisteet jäävät selektiivisesti traaniin johtuen traanin lipidien matalas-
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ta polaarisuudesta. Heikommin hydrofobiset (eli hydrofiilisemmät) yhdisteet puolestaan siir-
tyvät selektiivisesti emon verenkierron kautta maitoon, jonka lipidit ovat polaarisempia kuin 
traanin, ja maidosta edelleen poikaseen (Wolkers et al. 2004). Hydrofiilisempiä yhdisteitä 
suosiva PCB:n siirtymä emon elimistöstä poikaseen on aiemmin dokumentoitu myös grönlan-
ninhylkeillä (Wolkers et al. 2002). Mekanismi selittää usein havaittavia eroja esimerkiksi 
PCB-yhdisteiden kongeneerijakaumassa emon ja poikasen välillä. 
Norpan (Pusa hispida) traanissa on osoitettu olevan kolme toisistaan funktionaalisesti ja 
lipidikoostumukseltaan selkeästi eroavaa kerrosta, josta sisimmän on esitetty olevan metaboli-
sesti aktiivisin (Strandberg et al. 2008). Wheatley et al. (2007) tulokset viittaavat samoin 
uloimman traanikerroksen keskeiseen rooliin rasvahappojen mobilisaatiossa traanista, mutta 
lisäksi havaittiin muutoksia myös ulommassa kerroksessa. Vanden Berghe (2012) et al. esit-
tävätkin, että myös uloimmalla rasvakerroksella on roolinsa vierasaineiden mobilisaatiossa 
maidontuotannon ja imetyksen yhteydessä.   
Imetysajan edetessä rasvahappojen jatkuva mobilisointi traanista kasvattaa polykloorattu-
jen bifenyylien konsentraatiota naaraan traanissa, johtuen mahdollisesti PCB:n huonommasta 
mobilisaatiotehokkuudesta, tai mahdollisesta resorptiosta (”takaisinimeytymisestä”) traaniin 
(Vanden Berghe et al. 2012). Harmaahylkeillä rasvahappojen tehokkaamman mobilisaation 
imetyksen myöhäisvaiheissa on havaittu johtavan myös maidon rasvapitoisuuden sekä poika-
sen PCB-kuormituksen kasvuun imetyksen edetessä (Pomeroy et al. 1996).  
Steriileillä tai lisääntymisen väliin jättävillä hyljenaarailla PCB:n kertymätapa muistuttaa 
urosten vastaavaa (Helle et al. 1985). Samoin ennen sukukypsyysikää tätä lisääntymiskierron 
aiheuttamaa eroa pitoisuuksissa tai ikäkorrelaatioiden voimakkuudessa ei luonnollisestikaan 
havaita (Willcox et al. 2004). Tämä kattava aiemmin dokumentoitu tausta huomioiden on 
selvää, että tämänkertaisen määrityksen tietyissä käsittelyissä havaittua PCB-pitoisuuksien 
sukupuolieroa (naaraiden korkeampaa pitoisuutta) tulee tulkita hyvin varovasti.    
Naarasnorppien korkeita PCB-pitoisuuksia aineistossa saattaa lisäksi joidenkin naaraiden 
tapauksissa selittää kausittainen lisääntymättömyys: aineiston perusteella ei voida sanoa, mit-
kä norpista ovat lisääntyneet ja mitkä eivät. On mahdollista, että saimaannorppa ei lisäänny 
joka vuosi vaan saattaa jättää lisääntymisen joinain vuosina väliin. Ilmiö kuitenkin on nykyi-
sellään huonosti tunnettu (Sipilä 2003). Tämän tekijän ei kuitenkaan realistisesti voida olettaa 
selittävän laajaa trendiä, sillä raskaana olevien yksilöiden osuus (arvioitu syntyneiden kuutti-
en lukumäärä jaettuna arvioidulla sukukypsien naaraiden lukumäärällä) on saimaannorpalla 
havaittu korkeaksi, suuruusluokaltaan 70–80 % (Sipilä 2003). Tämän perusteella ilmiölle ei 
voi antaa kovin merkittävää asemaa sukupuolien välisen mahdollisen pitoisuuseron synnyssä.  
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Saimaannorpan traanin PCB-pitoisuuksiin vaikuttavat myös monet yksilötekijät, jotka voi-
vat osaltaan selittää tässä määrityksessä havaittavia korkeita pitoisuuksia. On havaittu, että 
vuotuisen karvanlähdön aikaan norppien PCB-pitoisuudessa, samoin kuin kilpirauhashormo-
nien ja D-vitamiinien tasoissa, havaitaan nousu, jonka tulkitaan johtuvan metabolian vilkas-
tumisesta karvanlähtöaikana lämpötasapainon ylläpitämiseksi ja karvanvaihtoprosessin tehos-
tamiseksi. Lisäksi ilmiö voi olla seurausta negatiivisen energiatasapainon aiheuttamasta li-
sääntyneestä rasvavarastojen mobilisaatiosta eläimen paastotessa karvanlähdön aikana (Routti 
et al. 2010). Tämänkertaisen aineiston pohjalta ei voida ottaa täsmällisesti kantaa käytettyjen 
kudosnäytteiden keruuajankohtaan tai sen mahdolliseen pitoisuuksia kohottavaan sivuvaiku-
tukseen. On kuitenkin ilmeistä, että tämänkaltaisten yksilötekijöiden vaikutus osaltaan syn-
nyttää tässäkin aineistossa havaittavaa suurta luontaista hajontaa ja vahvistaa sen vaikutusta.     
Tutkittavien hylkeiden kuolintavan on havaittu vaikuttavan pitoisuuteen; Rasvanormalisoi-
dun PCB-pitoisuuden havaitaan kohoavan merkittävästi hitaan kuoleman aikana heikkokun-
toisen yksilön käyttäessä rasvavarastojaan energianlähteenä, jolloin PCB-yhdisteet konsent-
roituvat. Tällöin siis esimerkiksi hukkuneet norpat ovat suositeltavia luotettavan pitoisuus-
määrityksen aikaansaamiseksi (Helle et al. 1985). Tässä määrityksessä ehdoton enemmistö 
(yli 80 %) aineistosta on luokiteltu pyydyskuolleiksi eli siten tältä osin edustaviksi, loppujen 
kuolinsyyn ollessa luonnollinen mutta tuntematon. Helle et al. 1985 huomauttavat myös näyt-
teenottoajan vaikuttavan merkittävästi rasvanormalisoidun PCB-pitoisuuden määritystulok-
seen, koska traanin määrä saimaannorpassa noudattaa kausittaista vaihtelua. Vaihtelun voita-
neen ajatella johtuvan esimerkiksi aiemmin kuvatuista tekijöistä, kuten imetyksestä ja kausit-
taisesta karvanlähdöstä, sekä lisäksi esimerkiksi kausittaisesta vaihtelusta saimaannorpan ra-
vintotilanteessa. 
On nähdäkseni todennäköistä, että tietyissä käsittelyissä havaittu naaraiden korkeampi 
PCB-pitoisuus on suurelta osin otantaseikoista johtuva. Tätä puoltavat sukupuolittain jaotel-
lun aineiston erilaiset, epätasaiset ikäjakaumat. Naaraiden otoksessa on mukana poikkeuksel-
lisen monta vanhaa (yli 10-vuotiasta) yksilöä, joiden PCB-pitoisuus on huomattavan korkea 
muuhun aineistoon verrattuna (yli 10 mg/kg rasvaa). Ääriyksilöitä ovat myös kaksi alle vuo-
den ikäistä naaraskuuttia Pohjois-Saimaalta, joiden pitoisuudet ovat vastaavasti hyvin korkei-
ta, 20.11 ja 11.46 mg/kg rasvaa. Tämän tekijän voidaan osaltaan katsoa vaikuttavan havait-
tuun sukupuolieroon. Urosten joukossa äärikorkeita pitoisuuksia esiintyy huomattavasti vä-
hemmän eikä urosten ikäjakaumassa ole kuin kolme yli 5-vuotiasta yksilöä. Voi olla, että nä-
mä naaraiden otoksen monet ääriarvot nostavat naaraiden pitoisuuskeskiarvon valheellisen 
korkeaksi. Lisäksi monissa epätasaisen ikäjakauman vaikutuksen minimointiin tähdänneissä 
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käsittelyissä ongelmaksi muodostui nopeasti pienenevä otoskoko, joka vähentää otoksen luo-
tettavuutta. On muistettava, että kun hyvin nuorten naaraiden otoksen suhteettoman korkeita 
havaittuja pitoisuuksia kohdeltiin vieraina havaintoina, asettuivat sukupuolten pitoisuuskes-
kiarvot hyvin lähelle toisiaan. Lisäksi, kun alle vuoden ikäiset yksilöt poistettiin analyysistä 
kokonaan, oli urosten pitoisuuskeskiarvo ratkaisevasti naaraita korkeampi. Nämä havainnot 
ovat yhdenmukaisia aiemmin tuotetun tutkimustiedon kanssa ja puoltavat saimaannorpan su-
kupuolittaisen PCB-bioakkumulaation noudattavan aiemmin määritetyn kaltaista merinisäk-
käiden bioakkumulaatiotapaa.  
On mahdollista, että erittäin nuorten (alle vuoden ikäisten) kuuttien jopa joissain tapauksis-
sa aikuisia yksilöitä korkeammat pitoisuudet liittyvät niiden emojen ikään. Merikarhuilla 
nuorten emojen poikasilla on havaittu korkeampia PCB-pitoisuuksia verrattuna vanhojen 
emojen poikasiin (Beckmen et al. 2003). Tämä perustuu ajatukseen siitä, että nuoret naaraat 
ovat vanhoja naaraita todennäköisemmin ensisynnyttäjiä, joiden ensimmäinen poikanen siis 
saisi suuremman PCB-kuorman maidossa ja istukan kautta. Sitä vastoin vanhemmat, todennä-
köisesti useita poikasia synnyttäneet naaraat ovat jo aiemmin saaneet tilaisuuden tasoittaa 
elimistönsä kemikaalikuormaa. Tämä siis heijastuisi vanhempien naaraiden poikasiin mata-
lampina PCB-pitoisuuksina (Beckmen et al. 1999, Beckmen et al. 2003). Vastaava ilmiö on 
havaittu aiemmin myös pallopäävalailla (Globicephala melas) (Borrell et al. 1995). Tämän 
aineiston puitteissa tutkimuksen nuorten kuuttien emojen PCB-pitoisuuksista ei voida sanoa 
mitään, joten yhteys kuvatun ilmiön ja tässä aineistossa kuuteissa havaittavien korkeiden pi-
toisuuksien välillä on luonteeltaan spekulatiivinen.   
Mikäli kudosnäytteitä olisi ollut käytettävissä suurempi otos jokaista ikäryhmää kohti, voi-
taisiin ikäkorrelaatiosta tehdä luotettavampia johtopäätöksiä. Pitoisuuksien sukupuolieron ja 
ikäkorrelaatioiden tarkempi selvittäminen ja pitävien johtopäätösten luominen vaatii otannan 
kasvattamista, erityisesti yli vuoden ikäisten yksilöiden tapauksessa (kaikissa ikäryhmissä, 
molemmissa sukupuolissa). Vaikuttaa siltä, että pitoisuuksien aikaisempaa merkittävästi ma-
talampi kokonaistaso hankaloittaa selkeiden trendien esiin tuomista aineistosta ja lisää yksit-
täisten ääritapausten vääristävää vaikutusta havaittaviin pitoisuustasoihin ja -trendeihin. Ikä-
jakauman epätasaisuus ja otoskokojen vähäisyys tietyissä ikäryhmissä on huomioitava epä-
luotettavuutta lisäävänä tekijänä tuloksia tarkasteltaessa ja se on pyrittävä myös huomioimaan 
jatkotutkimuksissa, esimerkiksi kasvattamalla otoskokoa huomattavasti. Saimaannorpan pieni 
populaatiokoko ja kudosnäytteiden saatavuusongelmat luonnollisesti luovat tavoitteen toteut-




4.7 PCB-yhdisteiden potentiaaliset riskitekijät saimaannorpille 
 
Tarkasteltaessa PCB-yhdisteiden aiheuttamia toksisia vasteita ja arvioitaessa niiden saimaan-
norpalle aiheuttamaa riskiä on muistettava, että tässä määrityksessä saimaannorpan PCB-
pitoisuudet esitetään PCB7-indikaattoriyhdisteiden summana. Näiden kongeneerien käyttö on 
niiden runsauden ja indikaattoriarvon vuoksi perusteltua. Lisäksi niiden määrittämisessä es-
teeksi ei nouse detektiorajan läheisyyden aiheuttama epävarmuus, ja laskutapa helpottaa jois-
sain tapauksissa myös vertailua muihin julkaisuihin. PCB7-laskutapa aiheuttaa kuitenkin väis-
tämättä pienen aliarvion määritettyyn pitoisuuteen verrattuna kaikkiin kongeneereihin perus-
tuvaan laskutapaan. Tämä johtuu siitä, että eliöiden kokonaisaltistukseen vaikuttavat myös 
muut luonnossa läsnä olevat PCB-kongeneerit joiden pitoisuudet kudoksissa ovat vähäisem-
piä. Polykloorattujen bifenyyleiden lisäksi saimaannorpat altistunevat elinympäristössään 
myös laajalle kirjolle muita yhdisteitä, joista osa epäilemättä myös akkumuloituu traaniin. 
Näin ollen saimaannorpan todellisen, kaikki kudoksiin kertyneet yhdisteet sisältävän kemi-




Merkittävä ja paljon huomioita saanut polykloorattujen bifenyylien aiheuttama riskitekijä 
saimaannorpille on yhdisteiden aiheuttama lisääntymistoksisuus. Tutkimuksessaan kirjohyl-
keillä Reijnders 1986 havaitsi kokeellisesti jo hyvinkin matalien PCB-pitoisuuksien (keski-
määräinen päiväannos 1.5 mg PCB:tä ravinnosta 2 vuoden ajan) johtavan merkittävästi hei-
kentyneeseen lisääntymismenestykseen verrattuna verrokkiryhmään. Koehylkeet saivat PCB-
annoksensa ravintokaloista, jotka pyydettiin merkittävästä PCB-kontaminaatiosta kärsineeltä 
Vattimereltä (Alankomaat), verrokkien syödessä vähemmän saastunutta Koillis-Atlantin ka-
laa.  
Reijnders 1986 tulkitsi alkion implantaation kohtuun olevan merkittävä ajankohta PCB:n 
aiheuttaman lisääntymistoksisuuden synnylle. Itämerennorpilla on havaittu merkittäviä lisään-
tymishäiriöitä, jotka on yhdistetty patologisiin muutoksiin naaraiden lisääntymiselimistössä 
(kohdunkurouma eli naaraan munanjohdinten kiinnikuroutuminen) (Helle 1976b). Kohdunku-
roumasta kärsivien naaraiden ryhmän keskimääräiseksi PCB-pitoisuudeksi määritettiin tuol-
loin 110±7.8 mg/kg rasvaa. Tämän määrityksen naaraiden keskiarvopitoisuus on noin 4.3 % 
tuosta pitoisuudesta urosten arvon ollessa vieläkin pienempi, noin 3.3 %. Pohjois-Saimaalta 
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tässä tutkimuksessa määritetty, suhteellisen korkea PCB-keskiarvopitoisuus on prosentuaali-
sesti 7.5 % Helteen et al. 1976b esittämästä pitoisuudesta. Korkein tässä määrityksessä mitat-
tu PCB-pitoisuus on prosentuaalisesti noin 26.0 % tuosta arvosta.  
Merkittävän korkeat PCB-yhdisteiden pitoisuudet on yhdistetty heikkoon lisääntymisme-
nestykseen myös Pohjanlahden norpilla. Helle (1976a) havaitsi niissä naaraissa jotka eivät 
olleet tiineenä korkeampia PCB-pitoisuuksia (77±5.2 mg/kg) kuin tiineissä (56±6 mg/kg). Ero 
havaittiin tilastollisesti merkitseväksi. Paasivirta 1998 ilmoittaa näiden vaikutusten aiheutu-
neen PCB-keskiarvopitoisuuden ollessa noin 70 mg/kg rasvaa. Tämänkertaisessa tutkimuk-
sessa yhdelläkään yksilöllä ei havaittu vastaavia huippukorkeita PCB-pitoisuuksia. Paasivir-
ran 1998 ilmoittamasta pitoisuudesta nykyiset naaraiden pitoisuudet ovat keskimäärin 6.7 % 
ja urosten pitoisuudet keskimäärin noin 5.1 %. Tämän määrityksen ääriarvo on tuosta pitoi-
suudesta 40.9 %, ja Pohjois-Saimaan pitoisuuskeskiarvo 11.7 %.  
Prosenttiosuudet kuvaavat iskevästi sitä, kuinka merkittävä muutos ympäristön PCB-
yhdistepitoisuuksien suuruudessa on vuosikymmenten aikana tapahtunut. Nykyisten pitoi-
suuksien ollessa näin kaukana aiempina vuosikymmeninä ilmenneitä dramaattisia vaikutuksia 
aiheuttaneista on äärimmäisten vaikutusten esiintymisen todennäköisyys vastaavasti varsin 
pieni. Näkemykseni mukaan suurimmat PCB-yhdisteiden aiheuttamat riskitekijät ja todennä-
köisimmät saimaannorppiin kohdistuvat vasteet ovatkin siis pienillä altistuspitoisuuksilla il-
meneviä herkkiä vasteita, joiden esiintymisessä altistuksen kroonisella luonteella lienee kes-
keinen rooli.        
Itämeren harmaahylkeiden lisääntymismenestyksen on havaittu parantuneen merkittävästi 
vuosina 1990–2010 ja naaraiden lisääntymiselimistön kasvainten frekvenssin havaitaan alen-
tuneen; seikoilla tulkitaan olevan yhteys polykloorattujen bifenyylien pitoisuuksien alenemi-
seen ympäristössä (Roos et al. 2012).  
Pitkäkestoisessa (18 kuukautta, 2 lisääntymiskiertoa) tutkimuksessa runsaasti kalaravintoa 
käyttävällä mallieläin minkillä (Neovison vison) Brunström et al. (2001) havaitsivat jo 0.1 
mg/yksilö – päiväannoksen teknistä, ravinnossa tarjottua Clophen A50 PCB-seosta vaikutta-
van haitallisesti koe-eläinten lisääntymismenestykseen ja pentujen elinkelpoisuuteen. Minkki 
on yleisesti polykloorattujen bifenyyliyhdisteiden tutkimuksessa käytetty hylkeitä korvaava 
mallieläin, sillä niiden lisääntymisfysiologiassa on osin samoja piirteitä; molemmilla esiintyy 
alkion viivästynyt implantaatio (Fisk et al. 2005, Anon. 2012a). Kemikaaliseoksiin pohjautu-
van lähestymistavan varteenotettavuutta puoltaa se, että luonnollinen altistustilanne perustuu 
todennäköisemmin juuri monien kemikaalien seoksille kuin yksittäisille yhdisteille (Anon. 
1999). Tosin myös teollisuuden teknisiä PCB-seoksia voidaan pitää ”useiden kemikaalien 
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seoksina” sillä ne koostuvat joukosta useita toisistaan erottuvia kongeneereja (esimerkiksi 
Johnson et al. 2008).  
Tutkimuksessa saukolla (Lutra lutra) Roos et al. 2001 eivät havainneet lisääntymiskyvyn 
muutoksia saukkopopulaatiossa Pohjois-Ruotsista, joiden keskimääräiseksi PCB-
summapitoisuudeksi määritettiin 7.7 mg/kg. Tällöin kyseessä olisi NOAEL-arvo. Tekijät 
päättelivät poikasten ja nuorten yksilöiden runsaan osuuden viittaavan terveeseen ja lisäänty-
miskyvyltään normaaliin populaatioon. Näitä arvoja tarkasteltaessa on huomattava, että 
minkki ja saukko ovat hyvin herkkiä PCB-yhdisteille, jolloin niiden raja-arvot voivat olla 
liioitellun matalia sovellettaessa niitä vähemmän herkkiin organismeihin (Fisk et al. 2005). 
Harmaahylkeillä vuosina 1975–1997 havaittiin merkittävällä osuudella tutkituista naa-
rashylkeistä kohdun alueen sileälihaskasvaimia, eikä suuressa osassa näistä yksilöistä havaittu 
merkkejä viimeaikaisesta lisääntymisestä. Seikkojen tulkittiin olevan mahdollisesti yhteydes-
sä ympäristön PCB-yhdisteille altistumiseen (Bäcklin et al. 2003). Toisessa tutkimuksessa 
(Bredhult et al. 2008) suoraa yhteyttä traanin PCB-pitoisuuden ja näiden kasvaimien välille ei 
löydetty, mutta arvioidun elinikäisen altistuksen suuruuden (altistusindeksin) ja sileälihaskas-
vainten yleisyyden välillä havaittiin yhteys, jonka tulkittiin viittaavan PCB-yhdisteiden mah-
dolliseen rooliin näiden kasvainten synnyssä. Tekijät huomauttavat sileälihaskasvainten esiin-
tymistiheyden populaatiossa laskeneen samalla kun ympäristön PCB-pitoisuudet ovat alentu-
neet. 
Merileijonilla (Zalophus californianus) Kalifornian rannikolta (Yhdysvallat) on havaittu 
viitteitä korkeiden PCB-yhdistepitoisuuksien ja karsinooman eli epiteeliperäisen syövän riskin 
välisestä yhteydestä (Ylitalo et al. 2005).  Itämerennorpissa ja harmaahylkeissä on myös ha-
vaittu runsaasti makroskooppisia, histologisesti havaittavia munuaisten vioittumia, joita refe-
renssipopulaatioissa Skotlannissa ja Huippuvuorilla ei havaittu. Itämeren alueen PCB-
saastuneisuudella katsottiin olevan roolinsa löydösten selittävänä tekijänä (Bergman et al. 
2001). 
 
4.7.2 Muutokset vitamiinitasapainossa 
  
PCB-altistuksen on havaittu johtavan merinisäkkäillä erilaisiin muutoksiin vitamiiniaineen-
vaihdunnassa ja – homeostaasissa. PCB-altistus on Itämeren harmaahylkeillä kytketty A-
vitamiinitason muutoksiin kuten veriplasman retinolitason nousuun, sekä maksan retinolipal-
mitaatin eli A-vitamiinin varastomuodon tason laskuun. Tämän tulkittiin viittaavan PCB-
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altistuksesta johtuvaan elimistön A-vitamiinivarantojen tyhjentymiseen. Vastaavasti havaittiin 
PCB-altistuksen voimakkuudesta riippuvainen nousu vitamiini E:n (α-tokoferoli) pitoisuudes-
sa, jonka tulkittiin liittyvän vitamiinin antioksidatiivisiin ominaisuuksiin ja siten rooliin vie-
rasainemetaboliassa (Nyman et al. 2003). Ihmisessä A-vitamiinillä on useita biologisia roole-
ja: A-vitamiinivajeen on havaittu aiheuttavan muun muassa kasvun ja kehityksen häiriinty-
mistä, hämäräsokeutta sekä ihon, silmien ja limakalvojen kuivumista (Nelson & Cox 2008).  
Routti et al. (2005) havaitsivat Itämeren harmaahylkeissä ja norpissa referenssipopulaatioi-
hin (Kanadan Sable Island sekä Huippuvuoret) verrattuna merkittävästi matalampia A-
vitamiinitasoja, jonka tulkittiin mahdollisesti ilmentävän PCB-altistusta. Vaihtoehtoisesti ero 
voi johtua eroavaisuuksista ravinnon vitamiinipitoisuuksissa koe- ja referenssipopulaatioiden 
välillä, sillä ei tiedetä kykenevätkö hylkeet varastoimaan runsaita määriä A-vitamiinia. Tuol-
loin itämerennorppien keskimääräinen ∑PCB-pitoisuus (32 määritetyn kongeneerin summa) 
oli 34±22 mg/kg rasvaa ja harmaahylkeiden 59±40 mg/kg rasvaa. Nykyinen, tässä määrityk-
sessä mitattu Saimaan naarasnorppien keskimääräinen PCB-pitoisuus on noin 13.9 % ja noin 
8.0 % Routti et al. (2005) määrittämistä pitoisuuksista. Urosnorppien keskimääräinen PCB7-
summapitoisuus on noin 10.6 % ja 6.1 % noista pitoisuuksista.   
PCB-altistuksen ja A-vitamiinitason laskun yhteys on dokumentoitu myös kirjohylkeillä 
(Mos et al. 2007). Lisäksi havaittiin A-vitamiinin toiminnan kannalta keskeisen reseptorin 
RORα ekspression kasvu traanissa; tämän tulkittiin olevan joko suora toksisuusvaikutus tai 
vaihtoehtoisesti PCB:n aiheuttamasta A-vitamiinitason laskusta johtuva kompensaatio. Tuol-
loin keskimääräiseksi traanin PCB-pitoisuudeksi määritettiin 2.5±0,5 mg/kg rasvaa. Saimaan 
naarasnorppien PCB7-keskiarvopitoisuus ylittää tuon pitoisuuden selkeästi, tässä tutkimuk-
sessa määritetyn pitoisuuden ollessa Mos et al. (2007) esittämiin pitoisuuksiin nähden 1.9-
kertainen. Tämän määrityksen korkein pitoisuus 28.60 mg/kg rasvaa on noin 11.4-kertainen ja 
Pohjois-Saimaan pitoisuuskeskiarvo noin 3.3-kertainen noihin pitoisuuksiin nähden. Uros-
norppien keskimääräinen PCB-pitoisuus on 44 prosenttiyksikköä tuolloin esitettyä vasteisiin 
yhdistettyä pitoisuutta suurempi.  Ero verrattaessa tätä arvoa aiemmin esitettyihin, äärimmäi-
sen vakavia lisääntymishaittoja aiheuttaneisiin pitoisuuksiin on silmiinpistävä ja nähdäkseni 
kertoo osaltaan merkittävistä eroista erityyppisten vasteiden herkkyydessä (McCarty & 
Mackay 1993, Escher et al. 2002), mutta myös mahdollisesta erosta hyljelajien tai populaati-
oiden välillä. Nähdäkseni tapaus ilmentää herkkien toksisuusvasteiden edelleen saimaannorp-
papopulaatiolle aiheuttamaa terveysriskiä.         
Vanden Berghe et al. (2013) havaitsivat imettävillä harmaahylkeillä traanin PCB-
pitoisuuden ja A-vitamiinitason välillä positiivisen korrelaation, jonka tulkittiin tuolloin joh-
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tuvan PCB:n aiheuttamasta A-vitamiinivarastojen mobilisaatiosta maksasta ja siirtymästä 
traaniin. Debier et al. 2004 havaitsivat samoin imettävillä harmaahylkeillä Pohjanmeren ran-
nikolta (Skotlanti) traanin A-vitamiinitason ja PCB-pitoisuuden välillä yhteistä dynamiikkaa 
imetyksen aikana. Kuten PCB-yhdisteiden, myös A-vitamiinin havaittiin konsentroituvan 
tehokkaasti traaniin imetyksen edetessä kun rasvavarastoja mobilisoidaan maidontuotantoa 
varten ja traanin kokonaismäärä pienenee (Debier et al. 2004). Vastaava A-vitamiinin ja PCB-
yhdisteiden kertymädynamiikka on aiemmin todettu myös imettävillä merinorsuilla (Miroun-
ga angustirostris) Yhdysvaltain Kaliforniasta (Debier et al. 2012). Yhteinen dynamiikka A-
vitamiinin ja PCB-yhdisteiden pitoisuuksissa traanissa voi johtua yhdenmukaisuudesta yhdis-
teiden kemiallisissa ominaisuuksissa, sillä A-vitamiini lukeutuu rasvaliukoisiin vitamiineihin 
(Nelson & Cox 2008) ja kertyy siten hydrofobisten PCB-yhdisteiden tavoin tehokkaasti traa-
niin.  
 
4.7.3 Hormonaalisen säätelyjärjestelmän häiriöt 
     
Kirjallisuudessa on runsaasti viitteitä siitä, että polyklooratut bifenyylit toimivat osaltaan 
myös hormonaalisen säätelyjärjestelmän häirikköinä nisäkkäissä. In vitro-kokeissa rekom-
binantilla ihmisen kilpirauhashormonireseptorilla hTRβ1 sekä kilpirauhashormonin kuljetta-
jamolekyyleillä (transtyretiini TTR ja tyroksiinia sitova globuliini TBG) on havaittu, että eri-
tyisesti hydroksyloidut PCB-yhdisteet (OH-PCB) sitoutuvat tehokkaasti tyroksiinin kuljetuk-
sen kannalta keskeiseen transtyretiiniin TTR, kilpaillen sitoutumisesta tehokkaasti sen luon-
nollisen ligandin T4-tyroksiinin kanssa (Cheek et al. 1999). Tutkijoiden mukaan jo hyvin ma-
talat (0.017 mg/l) pitoisuudet hydroksyloituja PCB-yhdisteitä riittivät muuttamaan kilpi-
rauhashormonien TTR-välitteistä kuljetusta merkittävästi. OH-PCB-yhdisteet sitoutuivat 
myös rekombinanttiin kilpirauhashormonireseptoriin, mutta huomattavasti heikommin kuin 
reseptorin luonnollinen ligandi trijodityroniini T3. Hydroksyloimattomat PCB-yhdisteet eivät 
sitoutuneet siihen lainkaan. Sitoutumista TBG:hen ei havaittu OH-PCB:n tai PCB-yhdisteiden 
tapauksessa ollenkaan. Cheek et al. 1999 tulkitsivat tämän viittaavan kilpirauhashormonien 
kuljetuksen häiriön keskeiseen merkitykseen PCB-yhdisteiden aiheuttamissa kilpirauhashor-
monitoiminnan häiriöissä. Havaintojen voidaan samalla ajatella ilmentävän osaltaan myös 




 Van der Plas et al. (2001) havaitsivat rotilla altistuksen tekniselle PCB-seokselle Aroclor 
1254 tai seokselle planaarisia, dioksiininkaltaisia PCB-yhdisteitä sekä dioksiineja ja furaania 
heikentävän kilpirauhashormonien kuljetustehoa koe-eläimissä. Kokeeseen sisältyivät Aro-
clor-seoksen lisäksi tasomaiset PCB-yhdisteet PCB 126, PCB 118, PCB 156. Proteiineihin 
sitoutuneen T4-tyroksiinin osuus T4-tyroksiinin kokonaismäärästä oli altistetuissa rotissa 
huomattavasti pienempi kuin kontrolliyksilöissä. Rotilla on havaittu PCB-seokselle Aroclor 
1254 tai yksittäiselle PCB-kongeneerille PCB 105 altistumisen laskevan sekä kokonais- että 
vapaan T4-tyroksiinin tasoa veriplasmassa (Hallgren et al. 2001)  
Täplähylkeillä (Phoca largha) Hokkaidosta Japanin pohjoisrannikolta on havaittu negatii-
vinen korrelaatio veriplasman T3-pitoisuuden (sekä vapaan että kokonais-T3:n tapauksessa) ja 
organoklooripitoisuuden välillä (Chiba et al. 2001). Negatiivinen korrelaatio havaittiin kaikil-
le tutkituille PCB-yhdisteille (kongeneerit 77, 126, 105, 118, 156, 170 ja 180). Samassa tut-
kimuksessa juovahylkeiden (Phoca fasciata) tapauksessa löydettiin negatiivinen korrelaatio 
T3-summapitoisuuden ja PCB-kongeneerien 170 ja 180 pitoisuuden välillä. Nämä vasteet ha-
vaittiin PCB-pitoisuuksien ollessa välillä 0.38–2.60 mg/kg tuorepainoa. Tämänkertaisessa 
määrityksessä saimaannorpan traanin tuorepainonormalisoiduksi ∑PCB7-
summapitoisuudeksi (keskiarvo) määritettiin 6.26 mg/kg tuorepainoa, jolloin Saimaannorpan 
tämänhetkisten PCB-pitoisuuksien havaitaan selkeästi olevan näiden hormonaalisten vastei-
den suhteen mahdollisella riskialueella (Chiba et al. 2001). Lisäksi tuossa tutkimuksessa 
esiintyneet vasteet liitettiin myös tässä määrityksessä saimaannorpan traanissa runsaina esiin-
tyneisiin kongeneereihin 118, 156 ja 180.    
Ilmiöstä on viitteitä myös Itämeren harmaahylkeillä, joilla on havaittu negatiivinen korre-
laatio T3-kokonaistason ja PCB-pitoisuuden välillä (Sørmo 2005). Tuolloin havaittiin, että 
Itämeren harmaahylkeiden kilpirauhashormonin taso on referenssipopulaatiota (Norjan Atlan-
tin-rannikko) matalampi ja vastaavasti niiden PCB-pitoisuus korkeampi, keskimäärin 5.4 
mg/kg rasvaa. Näiden pitoisuuksien puitteissa Saimaan naarasnorppien ja Pohjois-Saimaan 
norppien (keskimääräiset ∑PCB7-pitoisuudet noin 4.72 ja 8.22 mg/kg rasvaa) voidaan katsoa 
olevan vasteen suhteen riskialueella niiden traanin nykyisen PCB-pitoisuuden ollessa noin 
12.6 ja 35.2 prosenttiyksikköä määritettyä suuremmat. Tekijät huomauttavat kuitenkin, että 
hormonien havaittavaan tasoon vaikuttavat todennäköisesti myös muut tekijät, esimerkiksi 
populaatio- tai elinympäristökohtaiset seikat, eikä ilmiötä voi pitää yksiselitteisenä. 
Itämeren harmaahylkeillä ja norpilla on havaittu polykloorattujen bifenyylien vaikuttavan 
myös luuston homeostaasin ylläpitoon liittyviin fysiologisiin parametreihin (Routti 2008b), 
jotka osittain kytkeytyvät jo kuvailtuihin muutoksiin kilpirauhashormonien toiminnassa. 
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PCB-altistuksen on harmaahylkeillä havaittu olevan yhteydessä verenkierron kalsium- (Ca), 
fosfaatti- ja kalsitriolitasoon sekä kilpirauhashormonien pitoisuuksiin (Routti et al. 2008b). 
PCB-pitoisuuden suhteen käänteisesti korreloivan kalsitriolitason tulkittiin johtuvan PCB:n 
aiheuttamasta kalsitriolin synteesin inhibitiosta tai sen tehostuneesta poistosta hylkeen elimis-
töstä. Havaitut korkeat kilpirauhashormonien pitoisuudet tulkittiin tätä torjuvaksi kompensaa-
tiomekanismiksi veren kalsiumtason säilyttämiseksi riittävän korkeana. Routti et al. (2008b) 
havainnot korkeasta kilpirauhashormonipitoisuudesta poikkeavat merkittävästi muista tässä 
esitellyistä tuloksista, joissa korrelaatio kilpirauhashormonien ja PCB-yhdisteiden pitoisuuden 
välillä havaittiin negatiiviseksi. Korkeiden kilpirauhashormonipitoisuuksien tulkittiin johta-
van havaittuihin korkeisiin kalsium- ja fosforipitoisuuksiin. Näiden puolestaan tulkittiin ai-
heutuvan kilpirauhashormonien ylimäärän aiheuttamasta luuaineksen resorptiosta, joka aihe-
uttaisi kalsium- ja fosfaattipitoisuuksien kasvun ja niin ollen heikentyneen lisäkilpi-
rauhashormonin synteesin, joka heijastuisi heikentyneeseen kalsitriolituotantoon. Vaihtoeh-
toisena selityksenä havainnoille esitettiin PCB-altistuksen aiheuttamaa kilpirauhasen liikatoi-
mintaa. 
 
4.7.4 Polykloorattujen bifenyyleiden aiheuttama neurotoksisuus   
 
Kirjallisuudessa on esitetty polykloorattujen bifenyyleiden potentiaalisesti aiheuttavan neuro-
toksisia vasteita. Suuri osa tästä tietopohjasta kuitenkin pohjautuu soluviljelmillä tehtyihin in 
vitro-kokeisiin tai mallieläinpohjaisiin tutkimuksiin, joten PCB-yhdisteiden aiheuttamien neu-
rotoksisten vasteiden ja mekanismien lisätutkimukselle merinisäkkäillä on suuri tarve. Tofighi 
et al. (2011) havaitsivat rotan hermoston kantasoluilla altistumisen PCB-yhdisteille 153 ja 180 
häiritsevän hermoston solukon spontaania erilaistumisprosessia stimuloimalla solujen ennen-
aikaista erilaistumista. Altistuksen havaittiin lisäävän erilaistuneiden neuronien määrän osuut-
ta suhteessa proliferatiiviseen kantasolukkoon. Tätä tukivat havainnot Ca
2+
-aktiivisten solujen 
määrän vähenemisestä altistuksen yhteydessä: tutkijoiden mukaan Ca
2+
-aktiivisuus heikkenee 
solujen erilaistuessa valmiiksi neuroneiksi. Tutkijat esittävät havaitun ilmiön näyttelevän 
mahdollisesti osaa polykloorattujen bifenyylien aiheuttamien hermostollisten- ja käyttäyty-
misvasteiden taustalla.    
Polykloorattujen bifenyylien on havaittu vaikuttavan esimerkiksi hermoston välittäjäaine-
järjestelmiin (esimerkiksi Honma et al. 2009, Boix et al. 2012). In vitro-kokeissa rotan  synap-
tisilla vesikkeleillä Mariussen et al. 1999 havaitsivat orto-kloorattujen PCB-kongeneerien 
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inhiboivan tehokkaasti välittäjäaine dopamiinin kuljetusta vesikkeleihin. Muilla kuin orto-
klooratuilla yhdisteillä ilmiö havaittiin vain 3-3-diklorobentseenillä. Testatuista PCB-
yhdisteistä kaikki orto-PCB:t paitsi PCB 52 inhiboivat dopamiinin siirtoa vesikkeleihin toimi-
en siirtäjäproteiinien (VMAT2, vesikulaarinen monoamiinikuljetin) kilpailevina inhibiittorei-
na. Inhibitiovakion Ki matalimmaksi arvoksi havaittiin tuolloin 4 μM, joten vasteen herkkyy-
den vuoksi ilmiöllä tulkittiin olevan potentiaalisia vaikutuksia luonnollisilla altistustasoilla. 
Tulkittiin, että inhibitio voi potentiaalisesti vähentää synapsirakoon vapautuvan välittäjäai-
neen määrää ja jopa vähentää välittäjäaineen määrää aivoissa. 
Caudle et al. (2006) havaitsivat hiirillä (Mus musculus) altistuksen Aroclor 1254:1260 
PCB-seokselle (suhde 1:1, vol/vol) aiheuttavan 10 % ja 35 % vähentyneen dopamiinin kulje-
tusproteiinin (DAT) määrän altistuspitoisuuksilla 7.5 mg/kg ja 15 mg/kg, 14 päivän altistus-
ajalla. Näiden koe-eläinten aivojen ∑PCB-pitoisuudeksi määritettiin kaasukromatografiaan 
perustuen 0.068±0.014 mg/kg tuorepainoa ja 0.113±0.017 mg/kg tuorepainoa. Saimaannorpan 
traanista määritetyt PCB-yhdisteiden tuorepainopitoisuudet ylittävät nämä arvot selkeästi. 
Varmat johtopäätökset tätä vertailua koskien eivät kuitenkaan ole mahdollisia johtuen PCB-
yhdisteiden erilaisesta kertymisvoimakkuudesta aivoihin ja traaniin; tämä juontaa juurensa 
eroista lipidikoostumuksessa ja lipidien runsaudessa eri kudostyyppien välillä (esimerkiksi 
Jenssen et al. 1996).           
PCB-yhdistealtistuksen on havaittu inhiboivan välittäjäaine dopamiinin, glutamaatin ja γ-
aminovoihapon (GABA) siirtymistä rotan synaptosomeihin in vitro (Mariussen & Fonnum 
2001). Esimerkiksi PCB 153:n havaittiin inhiboivan dopamiinin sisäänottoa 15 %, 22 % ja 25 
% ainemäärillä 10, 20 ja 50 µM. Pienempien 4 klooria sisältävien kongeneerien havaittiin 
olevan runsaammin kloorattuja yhdisteitä tehokkaimpia dopamiinin synaptosomeihin sisään-
ototon inhibiittoreita. Tulkittiin, että neurotoksiset vasteet ovat potentiaalisesti mahdollisia, 
koska PCB 153 estää tehokkaasti dopamiinin siirtymistä synaptisiin vesikkeleihin (Mariussen 
et al. 1999), mutta ei kovinkaan tehokkaasti estä välittäjäaineen siirtymistä itse synaptosomiin 
(Mariussen & Fonnum 2001). Tulkittiin, että tämä voisi potentiaalisesti johtaa neurotoksisiin 
vasteisiin, sillä dopamiinin siirto vesikkeleihin hermosolujen sisässä häiriintyisi vakavasti 
sisäänoton soluun jatkuessa kuitenkin tehokkaana. Tuolloin syntyisi solunsisäisen dopamiinin 
ylimäärä, joka mahdollistaisi toksiset vasteet.         
Toinen merkittävä havainto tuolloin oli, että glutamaatin sisäänotto inhiboitui PCB 153-
altistuksessa paljon tehokkaammin, 47 %, 47 % ja 43 % ainemäärillä 5 µM, 20 µM ja 50 µM. 
GABA-sisäänoton havaittiin PCB 153:n tapauksessa inhiboituvan merkittävästi, 42 %, 41 % 
ja 38 % ainemäärillä 5 µM, 20 µM ja 50µM. Glutamaatin sisäänoton inhibition havaittiin siis 
55 
 
olevan tehokkaampaa suurten PCB-kongeneerien tapauksessa, päinvastoin kuin dopamiinin. 
Tämän tulkittiin voivan potentiaalisesti johtaa toksisiin vasteisiin solujen välisen glutamaatti-
pitoisuuden kasvaessa liiaksi (Mariussen & Fonnum 2001). Saimaannorpan kannalta lienee 
merkityksellistä, että tuolloin havaittiin merkittävää hermostotoksisuuden potentiaalia liittyen 
kongeneeriin PCB 153, joka tämänkertaisessa määrityksessä havaittiin yleisimmäksi sai-
maannorpan traanin PCB-kongeneeriksi.      
On esitetty, että kalsiumaineenvaihdunnan muutoksilla on osansa PCB-yhdisteiden aiheut-
tamassa neurotoksisuudessa. Kodavanti et al. 1993 ja Kodavanti et al. 1995 Kodavanti & Til-
son 2000 mukaan polyklooratut bifenyylit voivat vaikuttaa Ca
2+
-tasapainon ylläpitoon in vitro 
lisäämällä solunsisäistä vapaan kalsiumin pitoisuutta ja inhiboimalla Ca
2+
-puskurijärjestelmän 
(liiallisen vapaan kalsiumin poistojärjestelmä) toimintaa sytotoksisia pitoisuuksia matalam-
milla altistuspitoisuuksilla. Soluviljelmäkokeissa rotan hermosoluilla Inglefield et al. (2001) 
havaitsivat muutoksia PCB-altistuksen (Aroclor 1254-seos) yhteydessä solujen kalsiumtasa-
painon muutoksia ja sytotoksisuutta. Mariussen et al. 2002 esittävät in vitro-kokeissa rotan 
pikkuaivojen jyvässoluilla PCB-yhdisteille altistumisen aikaansaavan NMDA-
reseptorivälitteisen nopean ja pitkäkestoisen Ca
2+
-tason nousun, jonka esitettiin lisäävän reak-
tiivisten happiradikaalien (ROS) määrää solussa ja johtavan lopulta sytotoksisiin vasteisiin.  
Kodavanti et al. (2001) havaitsivat rotan hermokudoksella kahden koostumukseltaan eriä-
vän Aroclor 1254-erän (6024 ja 124–191) heikentävän kalsiumpuskurijärjestelmän toimintaa 
ja stimuloivan proteiinikinaasi C-translokaatiota, jolla on merkitystä solunsisäisen viestinnän 
kannalta. Vasteet ilmenivät merkittävän voimakkaina molemmissa käsittelyissä. Tuolloin ha-
vaittiin eroja vasteiden voimakkuudessa erien välillä: erän 6024 havaittiin inhiboivan kal-
siumpuskurin toimintaa tehokkaammin kuin erän 124–191. Proteiinikinaasi C-
translokaatiossa tilanne oli käänteinen erän 124–191 ollessa tehokkaampi indusoimaan tämän 
vasteen.  
Erä 6024 sisälsi suuremman osuuden non-orto-PCB:tä ja polykloorattuja dibentsofuraane-
ja. Tämä ei kuitenkaan osoittautunut ratkaisevaksi erien välistä eroa selittäväksi tekijäksi.   
Tutkijat liittivät havaitut eroavaisuudet orto-kloorattujen kongeneerien jakauman eroihin Aro-
clor-erien välillä; erityisesti orto-lateraalisesti substituoitujen PCB-kongeneerien esitettiin 
aikaansaavan eroja neurotoksisten vasteiden ilmenemisessä. 
Kuten aiemmin on mainittu, Routti et al. (2008) havaitsivat harmaahylkeillä yhteyden kal-
siumaineenvaihdunnan ja PCB-yhdistealtistuksen välillä. Yhdenmukaisuus tuon havainnon ja 
in vitro-kokeiden luoman informaation välillä tukee käsitystä kalsiumtasapainon muutosten 
keskeisestä roolista PCB-yhdisteiden aiheuttamissa toksisuusvasteissa niin hermostossa kuin 
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muuallakin elimistössä. Kuten kuvatuista in vitro-tutkimustuloksista voidaan nähdä, PCB-
yhdisteistä aiheutuvat neurotoksiset vasteet voivat syntyä jo merkittävän matalilla altistus-
tasoilla. Lisäksi niitä on yhdistetty saimaannorpissa runsaina esiintyviin PCB-kongeneereihin. 
Tämä lisää nähdäkseni merkittävästi riskiä siitä, että PCB-yhdisteet kykenevät potentiaalisesti 
indusoimaan näitä vasteita myös Saimaan norppapopulaatiossa. 
 
4.7.5 AhR-välitteinen toksisuus ja immuunijärjestelmän häiriöt 
     
Aryylihiilivetyreseptorin (AhR) välittämä toksisuus on yleisesti esitetty keskeiseksi tasomais-
ten PCB-kongeneerien toksisuuden mekanismiksi (Eisler 2000). Kirjallisuudessa tästä PCB-
toksisuuden mekanismista käytetään usein myös termiä ”dioksiininkaltainen toksisuus” johtu-
en siitä, että se ilmenee niiden PCB-kongeneerien yhteydessä jotka muistuttavat tasomaiselta 
rakenteeltaan 2,3,7,8-tetraklooridibentsodioksiinia (TCDD); tällaisia ovat erityisesti meta-
para-substituoidut PCB-yhdisteet (Safe et al. 1985). Ah-reseptorin keskeistä roolia näiden 
yhdisteiden toksisen vasteen synnyssä kuvastaa Vorderstrasse et al. (2001) havainto geneetti-
sesti manipuloiduilla knockout-hiirillä: niillä koehiirillä joiden Ah-reseptorin ekspressio oli 
estetty, altistus 2,3,7,8-tetraklooridibentsodioksiinille ei aiheuttanut lainkaan yhdisteelle tyy-
pillistä immuunivasteen heikentymistä, ja koehiiret tuottivat normaalisti vasta-aineita vastee-
na P815-kasvainsoluinjektioon. Thurmond et al. (2000) havaitsivat TCDD-altistetuissa hiiris-
sä immuunijärjestelmän häiriöitä; altistettujen hiirten luuytimessä havaittiin vähäisempiä mää-
riä B-lymfosyyttien esiasteita. Kuten Vorderstrasse et al. (2001) tutkimuksessa, myös tämä 
vaste aikaansaatiin vain, mikäli Ah-reseptorin ekspressio ei ollut kokeellisesti estetty.  
Mori et al. (2008) tutkimuksessa merikarhuilla ja kirjohylkeillä havaittiin PCB-altistuksen 
(kongeneerit 138, 153, 169, ja 180 yksittäin ja seoksina) aiheuttavan päinvastaisen vasteen ja 
B-lymfosyyttien lukumäärän havaittiin kasvavan. Mori et al. (2008) pitävät mahdollisena, että 
myös kroonisesti liian korkea B-lymfosyyttitaso voi olla toksikologinen riski. Tekijöiden mu-
kaan B-lymfosyyttivälitteisen immuunipuolustuksen onnistunut aktivaatio vaatii 2 peräkkäistä 
signaalia. Pitkäaikainen kohonnut B-lymfosyyttitaso voi toimia ensimmäisenä signaalina, 
mutta toisen puuttuessa tuloksena voi olla immuunivasteen lamautuminen (anergia) ja sitä 
kautta heikentynyt immuunipuolustusteho. Vaihtoehtoisesti Mori et al. (2008) esittävät pitkä-
aikaisen kohonneen B-lymfosyyttitason mahdollistavan autoimmuunivasteiden ilmenemisen. 
Tulos antaa viitteitä siitä, ettei toksisten vasteiden suora ekstrapolaatio lajista toiseen välttä-
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mättä vastaa todellisuutta. Tämänkaltaiset epäjohdonmukaisuudet vasteissa aiheuttavat oman 
epävarmuutensa ekotoksikologisiin riskinarviointeihin.          
Polykloorattujen bifenyylien sitoutuminen Ah-reseptoriin aiheuttaa laaja-alaisen solun-
sisäisen vasteen (esimerkiksi P450-biotransformaatioentsyymien induktion), jonka tuloksena 
syntyvät polykloorattujen bifenyyliyhdisteiden metaboliitit voivat aikaansaada toksisia vastei-
ta solussa (Wang et al. 2010). Chiba et al. 2002 havaitsivat täplähylkeillä merkittäviä pitoi-
suuksia PCB-yhdisteitä (väliltä 0.540-4 mg/kg rasvaa). Ah-agonisteina toimivia koplanaarisia 
PCB-yhdisteitä (kongeneerit 126, 118, 156, 77 ja 169) määritettiin 21–120 pg/g rasvaa (tok-
sista ekvivalenttia). Tekijät havaitsivat merkittävän korrelaation CYP1A1-proteiinin määrän, 
EROD-aktiivisuuden ja Ah-agonististen PCB-kongeneerien välillä ja esittivät näiden toimivan 
tehokkaina koplanaaristen PCB-kongeneerien biomarkkereina. 
Altistumisen teknisille Aroclor-seoksille 1242 ja 1260 on havaittu in vitro heikentävän kir-
johylkeiden lymfosyyttien kykyä respiratoriseen purkaukseen ja patogeenien fagosytointiin 
(Hammond et al. 2005). Harmaahylkeillä vasteet ilmenivät merkittävästi heikommin. Vasteil-
la tulkittiin olevan potentiaalisesti merkitystä kirjohylkeiden taudinsietokyvylle ja siten elin-
kelpoisuudelle myös luonnollisessa altistustilanteessa.  
Ross et al. (1995) havaitsivat pitkäaikaisen ravinnon kautta annostellun PCB-kuormituksen 
heikentävän kirjohylkeiden spesifistä T-soluvälitteistä immuunivastetta ovalbumiinille, sekä 
heikentävän niiden viivästynyttä yliherkkyysreaktiota. Ovalbumiini valittiin käytettäväksi, 
koska sen tulisi normaalioloissa aiheuttaa tehokas yliherkkyysreaktio (Ross et al. 1995). PCB 
annosteltiin ravinnon mukana: toiselle koeryhmälle syötettiin 2.5 vuoden ajan Itämeren ja 
toiselle Atlantin silakkaa. Näistä ryhmistä Itämeren silakalla ruokituista hylkeistä määritettiin 
korkeampi PCB-yhdistepitoisuus.   
     Tämän olemassa olevan tutkimustiedon perusteella voidaan olettaa, että vaikka koh-
dunkurouma-epidemian kaltaista dramaattista ja laaja-alaista haittavaikutusepidemiaa ei to-
dennäköisesti tulla enää näkemään PCB-pitoisuustason ollessa huomattavasti aiempaa mata-
lampi, saattaa tehokas bioakkumulaatio, koko yksilön eliniän kestävä krooninen altistus ja 
usein matalat herkkien subletaalien vasteiden esiintymiskynnykset edelleen altistaa saimaan-
norpan haitallisille vaikutuksille.  Erityisen alttiita lienevät yksilönkehityksen herkät vaiheet. 
Kysymys siitä, miten tämänhetkinen saimaannorpan elimistöön kertynyt laajakirjoinen kemi-
kaalikuorma, jonka yksi osa polyklooratut bifenyyliyhdisteet ovat, tarkalleen näkyy nykyisen 
saimaannorppapopulaation tilassa, ja missä määrin se vaikuttaa populaation kuntoon ja elin-
kelpoisuuteen, on äärimmäisen mielenkiintoinen ja jatkotutkimusten kannalta keskeinen.  
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4.8 Saimaannorpan traanin PCB-pitoisuuden määritys passiivikeräinmenetelmällä 
 
Polydimetyylisiloksaanista valmistettujen passiivisten näytteenottolaitteiden käyttöä hydrofo-
bisten orgaanisten yhdisteiden (HOC) vapaan pitoisuuden määrittämiseen on viime vuosina 
tutkittu runsaasti ja aihe on kattavasti dokumentoitu kirjallisuudessa. Aiemmin on tuotettu 
dataa polykloorattujen bifenyyliyhdisteiden jakautumiskertoimista näytteenottolaitteen ja hyl-
jeöljyn välille (Jahnke et al. 2008).  Nämä arvot muodostavat tässä tutkimuksessa tuotettujen 
alustavien Ktraani, PDMS-arvojen ensisijaisen vertailukohdan. Tässä tutkielmassa esitetyt alusta-
vat Ktraani,PDMS-arvot ovat ensimmäiset kirjallisuudessa saimaannorpan traanikudokselle esite-
tyt.     
PDMS-näytteenottolaitteet soveltuvat laajalle joukolle erilaisia näytetyyppejä sillä moni-
mutkaisten, ei-homogeenisten näytematriisien, kuten kudosnäytteiden, ei ole havaittu muutta-
van polydimetyylisiloksaanin sorptiokykyä merkittävästi (Ossiander et al. 2008, Jahnke & 
Mayer 2010). Ehjän kudosnäytteen käyttö PDMS-määrityksessä kudoshomogenaatin sijaan 
lienee suositeltavaa, sillä näytteen homogenisoinnin on havaittu tehostavan analyytin siirty-
mistä kudoksesta näytteenottolaitteeseen merkittävästi ja aiheuttavan siten vääristymän ana-
lyysituloksessa (Jahnke et al. 2011). Aiempi tuotettu data puoltaa passiivikeräinpohjaisen 
määritystavan soveltuvan erityisen hyvin rasvapitoisille näytteille (Jahnke et al. 2009). Tämä 
johtuu suurelta osin siitä, että rasvapitoisuudeltaan vähäisissä kudosnäytteissä tasapaino-
tusajoista muodostuu usein epäkäytännöllisen pitkiä (esimerkiksi Jahnke et al. 2009, Jahnke et 
al. 2011).  Nämä seikat viittaavat analyysitavan soveltuvan hyvin homogenisoimattomille 
saimaannorpan traanikudosnäytteille. Passiivikeräinmenetelmän muihin kudostyyppeihin so-
veltamista ajatellen huomautettakoon, että lipidifraktion lisäksi hydrofobisten vierasaineiden 
on havaittu sitoutuvan suhteellisen tehokkaasti myös proteiinifraktioon (Debruyn & Gobas 
2007).   
Koejärjestely suoritettiin Aineisto ja menetelmät-osiossa kuvatulla tavalla käyttäen ruuvi-
puristinta (laboratoriostatiivin kouraa) näytteiden ja näytteenottolaitteen puristamiseen yhteen. 
Tällä varmistettiin tärkeä tiiviin yhteyden muodostuminen traaninäytteen ja näytteenottolait-
teen välille. Tämä osoittautui esikoetietoihin perustuen hyödylliseksi ja helpoksi tavaksi var-
mistaa näytteen ja PDMS-levyn kiinteä kontakti, vaikka pakastettujen traaninäytteiden olo-
muoto ja käsiteltävyys muuttuukin niiden sulaessa tasapainotuksen aikana. Myös traaninäyt-
teiden leikkaamisesta johtuneet epätasaisuudet voivat helposti pilata kiinteän kontaktin, jol-
loin näytteen puristaminen yhteen voi olla hyödyllinen varotoimi.    
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   Tässä tutkimuksessa dynaamisen tasapainotilan syntyminen näytteenottolaitteen ja traa-
nikudoksen välille varmistettiin käyttämällä kolmea paksuudeltaan eriävää näytteenottolaitet-
ta (PDMS-levyä). Tasapainon syntyminen vahvistettiin havainnoimalla näytteenottolaitteen 
massan ja sen absorboiman yhdistemäärän välinen lineaarinen suhde. Menetelmän peruspiir-
teet on kuvattu aiemmin esimerkiksi julkaisuissa Mayer et al. (2003), Reichenberg et al. 
(2008) sekä Mäenpää et al. (2011).    
Tasapainoa indikoiva lineaarinen suhde havaittiin kaikille tutkituille kongeneereille paitsi 
vähiten klooratulle yhdisteelle PCB 28 altistusajan ollessa 5 päivää. Yhdisteen PCB 52 tapa-
uksessa lineaarisuus oli muita kongeneereja heikompi. Muilla, runsaammin klooratuilla ja 
siten hydrofobisemmilla (Hawker & Connell 1988) kongeneereilla vastaavaa vajavaisuutta 
tasapainotuksessa ei havaittu huolimatta siitä, että hydrofobisempien yhdisteiden voitaisiin 
suuren rasvaliukoisuutensa vuoksi olettaa sitoutuvan tehokkaammin traaniin ja siten tasapai-
nottuvan hitaammin. Eroavaisuuden näiden yhdisteiden tasapainotuksessa voitaneen siten 
katsoa johtuvan liian vähäisestä analyytin määrästä näytteenottolaitteessa. Analyytin massan 
ollessa hyvin pieni (alle 5 nanogrammaa kummassakin tapauksessa) tässä tutkimuksessa käy-
tetyn kaasukromatografilaitteiston detektioraja alittuu ja määrityksen luotettavuus kärsii. Sekä 
yhdisteen PCB 28 että yhdisteen PCB 52 absorboidut määrät alittavat tuon rajan selkeästi, 
ollen korkeimmillaan 1.05 ja 2.27 nanogrammaa kummassakin tapauksessa.  
Passiivikeräinmenetelmään pohjautuen määritetyt alustavat Ktraani, PDMS-
jakautumiskertoimet ovat pääpiirteissään yhdenmukaiset kuin Jahnke et al. (2008) määrittä-
mät hyljeöljyn ja PDMS-näytteenottolaitteen väliset Kseal oil, PDMS-jakautumisekertoimet. Mää-
ritetyt arvot ovat keskimäärin hieman Jahnke et al. (2008) määrittämiä matalammat, mikä 
johtunee käytettyjen näytteiden lipidikoostumuksen eli polaaristen ja ei-polaaristen lipidien 
esiintymisen ja runsausosuuksien eroavaisuuksista.  Jahnke et al. (2008) käyttivät analyysiin 
kaupallista hyljeöljyä eivätkä kudosta. Tästä huolimatta yhdenmukaisuus on selkeä ja korre-
laatio arvojen välillä merkittävä. Lisäksi määritetyt alustavat arvot korreloivat selkeästi PCB-
yhdisteiden log Kow-arvojen kanssa. Nämä seikat tuovat lisää luottamusta määritettyjen alus-
tavien jakautumiskerrointen oikeellisuuteen. Tulosten yhdenmukaisuus antaa lisäksi varmuut-
ta siitä, ettei saimaannorpan traanin lipidikoostumus merkittävästi eroa Jahnke et al. 2008 
käyttämän hyljeöljyn koostumuksesta eikä lipidikoostumus muodosta ongelmaa menetelmän 
soveltamiselle.    
Näiden alustavien tulosten pohjalta voidaan sanoa, että noin 5 päivän altistus riittää dy-
naamisen tasapainotilan saavuttamiseen saimaannorpan traanin ja PDMS-näytteenottolaitteen 
välille kaikille kolmelle näytteenottolaitteiden (paksuudet 124, 211 ja 384 μm), kun huolehdi-
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taan, että laitteen ja näytteen välinen kontakti on kiinteä. Pienimpien kongeneerien tapaukses-
sa havaittu poikkeama voitaneen selvittää maksimoimalla näytteenottolaitteiden absorboiman 
analyytin määrä. Voitaisiin esimerkiksi käyttää suurempia näytteenottolaitteita (ja vastaavasti 
suurempia kudosnäytteitä), jolloin analyytin absorptio näytteenottolaitteisiin tehostuisi. Tämä 
perustuu siihen, että tasapainotilassa absorboitu analyytin massa on lineaarisessa suhteessa 
näytteenottolaitteen massaan (Mäenpää et al. 2011) ja tilavuuteen (Reichenberg et al. 2008). 
Mikäli kudosnäytteitä kerättäessä tiedetään, että näytteitä tullaan käyttämään passiivikeräin-
menetelmiin, on tämä suositeltavaa huomioida ottamalla tavallista suurempia näytteitä kudok-
sesta, jotta näytemäärä riittää menetelmän tarpeisiin. Käytettäessä korkean tarkkuuden ana-
lyysilaitteistoja (”high resolution GC-MS”) vähäinenkin analyytin massa todennäköisesti riit-
tää luotettavaan määritystulokseen. 
Esiteltyjen tulosten nojalla näyttää siltä, että passiivikeräinmenetelmä soveltuu oikein käy-
tettynä hyvin polykloorattujen bifenyyliyhdisteiden määrittämiseen saimaannorpan traanista. 
Alustavien jakautumiskerrointen havaittiin olevan loogiset ja aiempaan tietämykseen nähden 
yhdenmukaiset. Havaittiin, että suurimpana pullonkaulana menetelmän soveltamiseen voi-
daan pitää näytteenottolaitteiden absorboiman analyytin määrän riittämättömyyttä. Tämä voi-
taisiin tulevaisuudessa huomioida jo kudosnäytteiden keruun yhteydessä (näytteiden koon 
kasvattaminen), jotta näytteenottolaitteiden massaa voidaan edelleen kasvattaa. Vaihtoehtoi-
sesti voidaan käyttää GC-MS – analyysilaitteistoa, jonka detektiorajat ovat matalammat.   
 On kuitenkin tärkeää huomata, että tässä tutkimuksessa esitettyjä alustavia passiivike-
räinmenetelmää koskevia tuloksia ei tässä laajuudessaan tule pitää lopullisina. Tutkimuksen 
puitteissa passiivikeräinmenetelmää testattiin ajanpuutteen vuoksi vain yhtä traaninäytettä (ID 
2466) käyttäen. Menetelmän saimaannorpan traaninäytteille soveltuvuuden kattava määritys, 
tarpeellinen jatkokehittely sekä menetelmän puutteiden tarkka luonnehdinta ja ongelmakohti-
en ratkaisu vaativat tämänkertaista datasarjaa kattavamman koesarjan suorittamista tulevai-
suudessa. Tässä tutkimuksessa on kuitenkin onnistuneesti esitetty alustavia tuloksia, jotka 
viittaavat menetelmän potentiaalisesti soveltuvan saimaannorpan traaninäytteille hyvin ja sen 
puutteiden olevan ratkaistavissa. Näiden alustavien havaintojen toivotaan antavan hyvä lähtö-








Tutkielmassa esitelty pitoisuusdata ilmentää ympäristön yleistä, Saimaankin ekosysteemissä 
havaittavaa PCB-yhdistepitoisuuksien laskevaa kehityssuuntaa. PCB-yhdisteiden pitoisuus 
saimaannorpan traanissa on 1970-luvun lopusta lähtien laskenut jatkuvasti ja tässä tutkielmas-
sa esitelty data vahvistaa pitoisuuksien laskun ympäristössä jatkuvan yhä.  
 PCB-yhdisteiden jakaumassa ei havaittu muutoksia verrattuna aikaisempaan määritykseen 
(Kostamo 2004). Kolme runsainta PCB-kongeneeria olivat tässä määrityksessä aiemman ta-
voin yhdisteet PCB 138, PCB 153 ja PCB 180, jotka yleisesti kuuluvat runsaimpiin kudos-
näytteissä havaittaviin kongeneereihin. Suuria, paljon klooria sisältäviä kongeneereja havait-
tiin runsaampia osuuksia kuin pieniä ja vähän klooria sisältäviä, mikä johtunee niiden pysy-
vyyttä korostavista rakenteellisista ja kemiallisista piirteistä.  
Pitoisuuksien lasku määritysten välillä ilmeni kaikilla kongeneereilla. Pitoisuuksien lasku 
ilmeni pääpiirteissään tasaisesti läpi yhdistejakauman. Mielenkiintoisen poikkeaman muodosti 
yhdiste PCB 118, jonka pitoisuuden havaittiin laskeneen määritysten välillä huomattavasti 
muita vähemmän. Sen muita heikomman hajoamistehokkuuden mahdollisina syinä voidaan 
pitää yhdisteen fysikaalis-kemiallisia ominaisuuksia ja molekulaarista rakennetta, jotka osal-
taan tekevät siitä haasteellisen muuntaa vähemmän toksiseen ja helpommin eritettävään muo-
toon (biotransformoida). Sen matalaa osuutta traanissa (samoin kuin kongeneerien 138, 153 ja 
180 runsautta) todennäköisesti selittävät myös historialliset seikat eli eri kongeneerien suh-
teellisen runsauden eroavaisuudet teollisissa PCB-seoksissa.  
Alueellisesti korkeimmat PCB-yhdisteiden pitoisuudet havaittiin tässä määrityksessä Poh-
jois-Saimaalta. Aiemmissa määrityksissä (Helle et al. 1983 & Kostamo 2004). korkeimmat 
pitoisuudet ovat sijoittuneet eteläiselle Saimaalle, tai alueittaista eroa ei ole lainkaan havaittu. 
Syynä kontaminaation maantieteellisen painopisteen siirtymiselle voivat olla esimerkiksi alu-
eelliset eroavaisuudet Saimaan pohjasedimentin kyvyssä sitoa PCB-yhdisteitä. Pohjois-
Saimaan sedimentin sorptiotehokkuus PCB-yhdisteille saattaa olla muita alueita suurempi, 
joka voi aiheuttaa eron polykloorattujen bifenyyleiden hajoamisen tehokkuudessa alueiden 
välillä. Tämä voisi heijastua Pohjois-Saimaan norppien traanista määritettyyn korkeampaan 
PCB-pitoisuuteen. Metsätaloudesta tai turvetuotannosta lähtöisin olevalla orgaanisen aineen 
valumalla voitaisiin ajatella olevan ilmiötä tehostava rooli. Vaihtoehtoisena syynä ilmiölle 
voidaan esittää esimerkiksi teollisuus- ja asutuslähtöisen PCB-kuormituksen painopisteen 
siirtymistä pohjoiselle Saimaalle tai muutoksia Saimaan kalakannassa, esimerkiksi sen alueit-
taisessa dynamiikassa tai runsaudessa. On kuitenkin huomattava, ettei näitä spekulaatioita 
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kyetä tämän aineiston puitteissa kokeellisesti testaamaan, jolloin seikan tarkempi selvittämi-
nen jää jatkotutkimusten kontolle. Lisäksi otantaseikat voivat vaikuttaa merkittävästi tässä 
havaittavan alueittaisen pitoisuuseron syntymiseen Pohjois-Saimaan otoskoon ollessa selvästi 
muita alueita pienempi. Otanta-artefaktin mahdollisuutta pitoisuuksien maantieteellisen alue-
eron aiheuttajana ei siis näkemykseni mukaan tule kevyin perustein sivuuttaa. 
Tässä määrityksessä urosnorppien PCB-pitoisuus havaittiin hieman naaraiden pitoisuutta 
korkeammaksi, kun hyvin nuoret yksilöt suljettiin pois analyysistä. Tämänkaltainen PCB-
pitoisuuden sukupuoliero aikuisilla merinisäkkäillä havaitaan valtaosassa aiemmin julkaistua 
tutkimustietoa. Myös PCB-pitoisuuden ikäkorrelaatio havaittiin naarailla uroksia vähäisem-
mäksi, kuten aiempaan tietämykseen pohjautuen oli odotettavissa. Tilastollista merkitsevyyttä 
ikäkorrelaatioissa ei aiemmista määrityksistä poiketen havaittu kummallakaan sukupuolella. 
Huolimatta tästä on luultavaa, että jonkinasteinen ikäkorrelaatio pitoisuuksissa on todennäköi-
sesti olemassa yhdisteiden suuri pysyvyys ja määritysten välinen suhteellisen lyhyt aikaväli 
huomioiden.  Ikäkorrelaatiot ovat tämän aineiston perusteella kokonaisuutena heikentyneet 
aiemmin määritetyistä, mikä on yhdenmukaista pitoisuuksien aiempaa matalamman kokonais-
tason kanssa. On kuitenkin muistettava että urosnorppien ikäkorrelaatio perustuu osin naarai-
den jakaumaa epätäydellisempään ikäjakaumaan, mikä heikentää sen luotettavuutta. Urosten 
ikäkorrelaation tarkempi selvittäminen on keskeinen seikka, jota jatkotutkimukset voivat va-
lottaa; tämä tavoite tulee huomioida jo otannan suunnitteluvaiheessa. Tarvittaessa myös otan-
nan kokonaissuuruutta tulee varautua kasvattamaan merkittävästi.    
Aineiston puitteissa näyttää yleisesti ottaen siltä, että selkeiden trendien tuominen esille on 
aiempaa vaikeampaa johtuen pitoisuuksien aiempaa huomattavasti matalammasta kokonaista-
sosta ja aineistoa leimaavasta suuresta hajonnasta. Tämä seikka korostaa yksittäisten ääriarvo-
jen vaikutusta trendeissä. Jatkotutkimuksia silmälläpitäen asia voidaan huomioida esimerkiksi 
kasvattamalla otoskokoa huomattavasti.  
Tutkielmassa esitellyn datan pohjalta on selvää, että Saimaan PCB-pitoisuuden tason laski-
essa ajan myötä myös yhdisteiden saimaannorpalle aiheuttaman riskin luonne muuttuu ja ris-
kitekijät vähenevät. Menneinä vuosikymmeninä PCB-yhdisteiden pääasiallisina merinisäk-
käille aiheuttamina uhkatekijöinä pidettiin dramaattisia vasteita kuten kohdunkurouma-
epidemiaa, joka on todennäköisesti parhaiten tunnettu merinisäkkäiden PCB-altistukseen lii-
tetty haitallinen vaste. PCB-pitoisuuden taso on laskenut aiemmasta siten, etteivät noiden ää-
rimmäisten toksisuusvasteiden kynnyspitoisuudet enää ylity. Sen sijaan PCB-yhdisteisiin on 
liitetty laaja kirjo muita vähemmän ilmeisiä vasteita, kuten hormonitoiminnan, vitamiinimeta-
bolian ja immuunijärjestelmän häiriöitä. Usein nämä vasteet esiintyvät huomattavan alhaisilla 
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altistuspitoisuuksilla ja monissa tapauksissa tämänhetkinen keskimääräinen PCB-pitoisuus 
traanissa ylittää näiden vasteiden kynnyspitoisuudet tai on niitä lähellä. Herkkiä, pienilläkin 
altistuspitoisuuksilla esiintyviä vasteita voidaan siis perustellusti pitää todennäköisimpänä 
PCB-yhdisteiden saimaannorpalle aiheuttamana uhkatekijänä, erityisesti huomioitaessa luon-
nossa tapahtuva elinikäinen altistus ja yhdisteiden tehokas bioakkumulaatio. Lähtöyhdisteiden 
lisäksi myös PCB-yhdisteiden metaboliatuotteilla lienee oma roolinsa toksisten vasteiden 
synnyssä, ja ne tulisi ottaa aiempaa kattavammin huomioon myös riskinarvioinnissa. Erityisen 
alttiina haittavaikutuksille voitaneen pitää herkkiä kehitysvaiheita, kuten nuoria yksilöitä ja 
syntymättömiä sikiöitä, jotka altistuvat PCB-yhdisteille ja metaboliiteille tehokkaasti jo ime-
tyksen aikana ja kohdussa istukkavälitteisen altistuksen kautta. Näissä kehitysvaiheissa myös 
kyky vierasaineiden itsenäiseen biotransformaatioon havaitaan usein aikuisia yksilöitä hei-
kommaksi.  
Merkittävää on, että luonnollisessa altistustilanteessa saimaannorpat altistuvat polykloorat-
tujen bifenyyliyhdisteiden lisäksi myös laajalle kirjolle muita vierasaineita, joista osa toden-
näköisesti myös kertyy traanikudokseen PCB-yhdisteiden tavoin. Todellinen toksisten vastei-
den riski ei siis liity yksin PCB-yhdisteisiin, vaan eliön kudoksiin kertyvään kemikaalikuor-
maan kokonaisuutena. Huomattavaa on, että tämän ”todellisen kemikaalikuorman” suuruus, 
täsmällinen koostumus ja sen komponenttien mahdolliset yhteisvaikutukset seoksena ovat 
tuntemattomia. Merkittävä tutkimuskysymys jatkossa on, kuinka tämänhetkinen PCB-
altistustaso ja sen aiheuttamat herkät vasteet näkyvät nykyisen saimaannorppapopulaation 
kunnossa ja mitkä altistuksen vaikutukset populaation elinkelpoisuuteen tarkalleen ovat.  
Passiivikeräinmenetelmän eli PDMS-näytteenottolaitteiden käyttö vapaan PCB-
pitoisuuden määrittämiseen saimaannorpan traanista on tässä tutkielmassa esitettyjen alusta-
vien tulosten perusteella mahdollista ja menetelmän ongelmakohdat ratkaistavissa. Havaittiin 
että 5 päivän altistusaika riittää dynaamisen tasapainotilan saavuttamiseen kaikille kolmelle 
näytteenottolaitteiden paksuudelle, kunhan näytteenottolaitteet ja traaninäytteet saatetaan huo-
lellisesti tiiviiseen kontaktiin esimerkiksi mekaanisesti puristamalla.  
Suurimmaksi ongelmakohdaksi menetelmän soveltamisessa muodostui analyytin saannon 
maksimointi kongeneerien PCB 28 ja PCB 52 tapauksessa. Analyytin saanto näiden kon-
geneerien tapauksessa alitti tässä määrityksessä käytetyn GC-MS – laitteiston detektiorajan ja 
aiheutti epäjohdonmukaisuuden dynaamisen tasapainotilan määrittämisessä näille kongenee-
reille. Epäjohdonmukaisuus on mahdollista korjata käyttämällä suurempia näytteenottolaittei-
ta, jolloin analyytin määrä näytteenottolaitteessa kasvaa ja detektiorajat ylittyvät, tai suoritta-
malla GC-MS – analyysi korkean tarkkuuden kaasukromatografiaa käyttäen. Passiivikeräin-
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menetelmän tarpeet voidaan huomioida jo kudosnäytteitä kerättäessä ottamalla kooltaan taval-
lista suurempia kudosnäytteitä. Tämä helpottaa kudosten käsittelyä ja määrityksen suoritta-
mista, sekä mahdollistaa analyytin määrän maksimoinnin suurempia näytteenottolaitteita 
käyttämällä.  
Tässä määritetyt alustavat Ktraani, PDMS-jakautumiskertoimet havaittiin yhdenmukaisiksi ai-
emmin (Jahnke et al. 2008) määritettyihin nähden, ja korrelaatio jakautumiskertoimien ja Kow-
arvojen välillä havaittiin selkeäksi. Nämä seikat luovat luottamusta määritettyjen arvojen oi-
keellisuuteen ja siihen, että menetelmä soveltuu käytettäväksi saimaannorpan traaninäytteille. 
Menetelmän soveltuvuuden tarkempi määrittely, havaittujen ongelmakohtien ratkaisu ja me-
netelmän kattava edelleen kehittäminen vaativat kuitenkin näitä alustavia kokeita kattavam-
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Liite 1, taulukko 1: määritetyt saimaannorpan PCB-pitoisuudet kullekin kongeneerille norma-
lisointeineen (mg/kg) sekä ∑PCB7-summapitoisuutena normalisointeineen (mg/kg). yksilö-
tunniste (ID) ja määritetty näytteen rasvapitoisuus (%). ND = ei havaittu (not detected).  n = 
45.     
 










      
2436 PCB 28 ND ND ND 88.9 
 PCB 52 ND ND ND  
 PCB 101 0.082 0.434 0.092  
 PCB 118 0.162 0.859 0.182  
 PCB 138 0.783 4.168 0.881  
 PCB 153 0.579 3.080 0.651  
 PCB 180 0.199 1.060 0.224  
 ΣPCB 7 1.805 9.601 2.029  
      
2332 PCB 28 0.003 0.018 0.005 59.2 
 PCB 52 0.008 0.047 0.014  
 PCB 101 0.066 0.387 0.112  
 PCB 118 0.116 0.674 0.196  
 PCB 138 0.697 4.053 1.177  
 PCB 153 0.512 2.977 0.864  
 PCB 180 0.218 1.265 0.367  
 ΣPCB 7 1.619 9.420 2.736  
      
2466 PCB 28 0.012 0.013 0.013 90.6 
 PCB 52 0.018 0.020 0.020  
 PCB 101 0.183 0.198 0.202  
 PCB 118 0.270 0.293 0.298  
 PCB 138 1.748 1.893 1.929  
 PCB 153 1.264 1.369 1.395  
 PCB 180 0.533 0.578 0.589  
 ΣPCB 7 4.030 4.363 4.448  
      
2259 PCB 28 0.001 0.006 0.002 71.0 
 PCB 52 0.011 0.057 0.015  
 PCB 101 0.110 0.570 0.155  
 PCB 118 0.157 0.814 0.221  
 PCB 138 1.411 7.313 1.987  
 PCB 153 1.022 5.296 1.439  
 PCB 180 0.391 2.029 0.551  
 ΣPCB 7 3.103 16.086 4.371  
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2357 PCB 28 ND ND ND 57.1 
 PCB 52 0.006 0.036 0.011  
 PCB 101 0.060 0.355 0.105  
 PCB 118 0.104 0.613 0.181  
 PCB 138 0.650 3.845 1.138  
 PCB 153 0.475 2.812 0.832  
 PCB 180 0.202 1.193 0.353  
 ΣPCB 7 1.496 8.854 2.620  
      
2353 PCB 28 0.005 0.005 0.005 96.6 
 PCB 52 0.006 0.006 0.006  
 PCB 101 0.048 0.049 0.049  
 PCB 118 0.072 0.074 0.074  
 PCB 138 0.352 0.363 0.363  
 PCB 153 0.279 0.289 0.289  
 PCB 180 0.094 0.097 0.097  
 ΣPCB 7 0.855 0.884 0.884  
      
2493 PCB 28 0.016 0.093 0.024 68.4 
 PCB 52 0.006 0.035 0.009  
 PCB 101 0.089 0.510 0.131  
 PCB 118 0.227 1.294 0.331  
 PCB 138 2.402 13.716 3.512  
 PCB 153 1.426 8.143 2.085  
 PCB 180 1.085 6.194 1.586  
 ΣPCB 7 5.251 29.985 7.678  
      
2449 PCB 28 0.002 0.013 0.005 54.2 
 PCB 52 0.003 0.015 0.005  
 PCB 101 0.023 0.120 0.042  
 PCB 118 0.046 0.240 0.085  
 PCB 138 0.300 1.571 0.555  
 PCB 153 0.201 1.052 0.371  
 PCB 180 0.106 0.556 0.196  
 ΣPCB 7 0.682 3.566 1.259  
      
2501 PCB 28 0.002 0.013 0.003 72.7 
 PCB 52 0.009 0.046 0.012  
 PCB 101 0.052 0.276 0.072  
 PCB 118 0.072 0.380 0.099  
 PCB 138 0.575 3.042 0.791  
 PCB 153 0.431 2.280 0.592  
 PCB 180 0.243 1.287 0.334  
 ΣPCB 7 1.383 7.324 1.903  
      
2496 PCB 28 0.002 0.008 0.002 77.7 
 PCB 52 0.005 0.022 0.005  
 PCB 101 0.049 0.201 0.049  
 PCB 118 0.084 0.343 0.084  
 PCB 138 0.426 2.556 0.624  
 PCB 153 0.624 1.746 0.426  
 PCB 180 0.255 1.046 0.255  
 ΣPCB 7 1.445 5.923 1.445  
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2511 PCB 28 0.011 0.012 0.012 97.9 
 PCB 52 0.012 0.012 0.012  
 PCB 101 0.069 0.071 0.070  
 PCB 118 0.085 0.088 0.087  
 PCB 138 0.459 0.473 0.469  
 PCB 153 0.358 0.369 0.366  
 PCB 180 0.144 0.148 0.147  
 ΣPCB 7 1.137 1.172 1.162  
      
2440 PCB 28 0.013 0.014 0.014 92.2 
 PCB 52 0.011 0.012 0.012  
 PCB 101 0.059 0.064 0.064  
 PCB 118 0.077 0.084 0.083  
 PCB 138 0.363 0.394 0.393  
 PCB 153 0.302 0.328 0.327  
 PCB 180 0.121 0.131 0.131  
 ΣPCB 7 0.944 1.026 1.024  
      
2356 PCB 28 0.009 0.011 0.016 53.7 
 PCB 52 0.007 0.008 0.013  
 PCB 101 0.045 0.055 0.084  
 PCB 118 0.053 0.065 0.099  
 PCB 138 0.270 0.331 0.503  
 PCB 153 0.189 0.231 0.352  
 PCB 180 0.105 0.129 0.196  
 ΣPCB 7 0.678 0.830 1.263  
      
2531 PCB 28 0.014 0.020 0.016 84.0 
 PCB 52 0.013 0.018 0.015  
 PCB 101 0.103 0.149 0.122  
 PCB 118 0.157 0.228 0.186  
 PCB 138 1.244 1.813 1.481  
 PCB 153 0.878 1.280 1.046  
 PCB 180 0.381 0.556 0.454  
 ΣPCB 7 2.789 4.064 3.320  
      
2392 PCB 28 0.013 0.013 0.013 97.0 
 PCB 52 0.023 0.024 0.024  
 PCB 101 0.216 0.223 0.223  
 PCB 118 0.268 0.276 0.276  
 PCB 138 1.667 1.723 1.719  
 PCB 153 1.210 1.250 1.247  
 PCB 180 0.657 0.679 0.677  
 ΣPCB 7 4.054 4.189 4.179  
      
      
      
      
      
      
      
      
      
      
80 
 










      
2471 PCB 28 0.010 0.011 0.012 91.1 
 PCB 52 0.012 0.012 0.013  
 PCB 101 0.123 0.131 0.136  
 PCB 118 0.147 0.156 0.161  
 PCB 138 1.277 1.355 1.402  
 PCB 153 0.895 0.950 0.982  
 PCB 180 0.390 0.413 0.428  
 ΣPCB 7 2.854 3.028 3.133  
      
2459 PCB 28 0.006 0.036 0.014 44.5 
 PCB 52 0.012 0.068 0.027  
 PCB 101 0.058 0.333 0.131  
 PCB 118 0.070 0.400 0.158  
 PCB 138 0.403 2.303 0.907  
 PCB 153 0.312 1.782 0.702  
 PCB 180 0.127 0.727 0.287  












      
2513 PCB 28 0.008 0.008 0.008 97.5 
 PCB 52 0.007 0.007 0.007  
 PCB 101 0.068 0.070 0.070  
 PCB 118 0.099 0.101 0.101  
 PCB 138 0.817 0.833 0.838  
 PCB 153 0.564 0.574 0.578  
 PCB 180 0.330 0.337 0.339  
 ΣPCB 7 1.893 1.929 1.942  
      
2489 PCB 28 0.002 0.011 0.002 75.4 
 PCB 52 0.007 0.044 0.009  
 PCB 101 0.061 0.374 0.080  
 PCB 118 0.075 0.464 0.100  
 PCB 138 0.758 4.675 1.005  
 PCB 153 0.522 3.222 0.693  
 PCB 180 0.317 1.958 0.421  
 ΣPCB 7 1.742 10.748 2.310  
      
2536 PCB 28 0.015 0.015 0.015 100.0 
 PCB 52 0.016 0.016 0.016  
 PCB 101 0.188 0.190 0.188  
 PCB 118 0.354 0.359 0.354  
 PCB 138 1.807 1.831 1.807  
 PCB 153 1.276 1.293 1.276  
 PCB 180 0.476 0.483 0.476  
 ΣPCB 7 4.131 4.186 4.131  
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2451 PCB 28 0.002 0.009 0.018 48.8 
 PCB 52 0.006 0.031 0.064  
 PCB 101 0.048 0.253 0.518  
 PCB 118 0.060 0.319 0.653  
 PCB 138 0.473 2.499 5.117  
 PCB 153 0.329 1.737 3.556  
 PCB 180 0.240 1.271 2.602  
 ΣPCB 7 1.158 6.118 12.528  
      
2333 PCB 28 0.004 0.025 0.011 39.0 
 PCB 52 0.018 0.103 0.046  
 PCB 101 0.124 0.713 0.318  
 PCB 118 0.141 0.807 0.360  
 PCB 138 0.880 5.048 2.255  
 PCB 153 0.671 3.846 1.718  
 PCB 180 0.313 1.795 0.802  
 ΣPCB 7 2.151 12.336 5.511  
      
2473 PCB 28 0.003 0.016 0.003 79.9 
 PCB 52 0.016 0.087 0.017  
 PCB 101 0.199 1.045 0.204  
 PCB 118 0.163 0.856 0.167  
 PCB 138 5.165 27.179 5.298  
 PCB 153 3.021 15.895 3.098  
 PCB 180 2.278 11.988 2.337  
 ΣPCB 7 10.844 57.066 11.124  
      
2529 PCB 28 0.012 0.013 0.012 98.7 
 PCB 52 0.010 0.010 0.010  
 PCB 101 0.065 0.067 0.066  
 PCB 118 0.094 0.097 0.095  
 PCB 138 0.437 0.452 0.443  
 PCB 153 0.347 0.359 0.352  
 PCB 180 0.147 0.152 0.149  
 ΣPCB 7 1.112 1.149 1.127  
      
2320 PCB 28 0.005 0.031 0.012 40.2 
 PCB 52 0.019 0.119 0.047  
 PCB 101 0.183 1.138 0.454  
 PCB 118 ND ND 0.000  
 PCB 138 0.136 0.848 0.338  
 PCB 153 1.337 8.327 3.324  










ΣPCB 7 2.126 13.237 5.285  
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2311 PCB 28 0.010 0.053 0.027 42.1 
 PCB 52 0.027 0.144 0.074  
 PCB 101 0.228 1.229 0.633  
 PCB 118 0.324 1.744 0.893  
 PCB 138 3.191 17.181 8.848  
 PCB 153 2.087 11.239 5.767  
 PCB 180 1.404 7.560 3.872  
 ΣPCB 7 7.270 39.150 20.114  
      
2434 PCB 28 0.004 0.019 0.004 52.5 
 PCB 52 0.010 0.053 0.010  
 PCB 101 0.093 0.499 0.096  
 PCB 118 0.140 0.753 0.146  
 PCB 138 1.281 6.898 1.334  
 PCB 153 0.894 4.815 0.931  
 PCB 180 0.509 2.738 0.530  
 ΣPCB 7 2.929 15.775 3.051  
      
2352 PCB 28 0.013 0.069 0.049 25.9 
 PCB 52 0.010 0.057 0.040  
 PCB 101 0.096 0.527 0.371  
 PCB 118 0.150 0.826 0.581  
 PCB 138 1.260 6.928 4.874  
 PCB 153 0.892 4.902 3.449  
 PCB 180 0.542 2.978 2.095  
 ΣPCB 7 2.963 16.287 11.459  
      
2221 PCB 28 0.010 0.005 0.005 93.0 
 PCB 52 0.076 0.034 0.036  
 PCB 101 0.693 0.316 0.327  
 PCB 118 0.338 0.154 0.159  
 PCB 138 27.739 12.638 7.903  
 PCB 153 16.744 7.629 13.093  
 PCB 180 14.966 6.819 7.064  
 ΣPCB 7 60.564 27.594 28.588  
      
2342 PCB 28 0.060 0.012 0.013 88.5 
 PCB 52 0.158 0.032 0.035  
 PCB 101 0.678 0.136 0.148  
 PCB 118 0.864 0.174 0.189  
 PCB 138 3.598 0.724 0.635  
 PCB 153 2.908 0.585 0.785  
 PCB 180 1.212 0.244 0.265  
 ΣPCB 7 9.478 1.906 2.069  
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2465 PCB 28 0.081 0.017 0.024 65.4 
 PCB 52 0.112 0.023 0.034  
 PCB 101 0.570 0.116 0.171  
 PCB 118 0.675 0.138 0.203  
 PCB 138 4.650 0.948 1.096  
 PCB 153 3.646 0.743 1.398  
 PCB 180 0.042 0.326 0.481  
 ΣPCB 7 9.776 2.311 3.407  
      
2509 PCB 28 0.067 0.014 0.015 89.2 
 PCB 52 0.068 0.014 0.015  
 PCB 101 0.623 0.133 0.138  
 PCB 118 0.860 0.184 0.191  
 PCB 138 6.373 1.365 1.009  
 PCB 153 4.542 0.973 1.416  
 PCB 180 2.040 0.437 0.453  
 ΣPCB 7 14.572 3.121 3.237  
      
2233 PCB 28 0.030 0.008 0.008 94.3 
 PCB 52 0.046 0.012 0.013  
 PCB 101 0.341 0.093 0.097  
 PCB 118 0.421 0.114 0.119  
 PCB 138 2.400 0.652 0.518  
 PCB 153 1.828 0.496 0.680  
 PCB 180 1.126 0.306 0.319  
 ΣPCB 7 6.192 1.681 1.754  
      
2485 PCB 28 0.068 0.014 0.016 85.7 
 PCB 52 0.094 0.020 0.022  
 PCB 101 0.938 0.195 0.217  
 PCB 118 1.168 0.243 0.271  
 PCB 138 7.659 1.594 1.310  
 PCB 153 5.651 1.177 1.775  
 PCB 180 2.809 0.585 0.651  
 ΣPCB 7 18.386 3.828 4.262  
      
2487 PCB 28 0.085 0.017 0.018 92.3 
 PCB 52 0.106 0.022 0.023  
 PCB 101 0.692 0.142 0.149  
 PCB 118 0.698 0.143 0.150  
 PCB 138 4.159 0.851 0.731  
 PCB 153 3.396 0.695 0.895  
 PCB 180 1.610 0.329 0.346  
 ΣPCB 7 10.745 2.199 2.312  
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2506 PCB 28 0.071 0.014 0.015 91.2 
 PCB 52 0.114 0.023 0.024  
 PCB 101 0.691 0.139 0.147  
 PCB 118 0.753 0.151 0.160  
 PCB 138 5.225 1.048 0.889  
 PCB 153 4.183 0.839 1.110  
 PCB 180 1.483 0.297 0.315  
 ΣPCB 7 12.520 2.512 2.659  
      
2305 PCB 28 0.043 0.009 0.009 91.3 
 PCB 52 0.065 0.013 0.014  
 PCB 101 0.767 0.157 0.168  
 PCB 118 0.873 0.179 0.191  
 PCB 138 7.572 0.007 1.213  
 PCB 153 5.547 1.554 1.656  
 PCB 180 2.511 1.139 0.549  
 ΣPCB 7 17.377 3.058 3.800  
      
2317 PCB 28 0.046 0.009 0.010 94.7 
 PCB 52 0.063 0.013 0.013  
 PCB 101 0.450 0.092 0.095  
 PCB 118 0.410 0.083 0.087  
 PCB 138 2.986 0.607 0.490  
 PCB 153 2.325 0.473 0.629  
 PCB 180 1.137 0.231 0.240  
 ΣPCB 7 7.417 1.508 1.563  
      
2331 PCB 28 0.027 0.005 0.005 93.6 
 PCB 52 0.040 0.008 0.008  
 PCB 101 0.337 0.068 0.068  
 PCB 118 0.428 0.087 0.087  
 PCB 138 2.722 0.551 0.431  
 PCB 153 2.125 0.431 0.551  
 PCB 180 1.097 0.222 0.222  
 ΣPCB 7 6.776 1.373 1.373  
      
2395 PCB 28 0.016 0.003 0.003 92.0 
 PCB 52 0.018 0.004 0.004  
 PCB 101 0.152 0.031 0.033  
 PCB 118 0.201 0.041 0.043  
 PCB 138 1.046 0.212 0.179  
 PCB 153 0.833 0.169 0.225  
 PCB 180 0.335 0.068 0.072  
 ΣPCB 7 2.601 0.526 0.558  
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2354 PCB 28 0.039 0.008 0.008 94.8 
 PCB 52 0.053 0.011 0.011  
 PCB 101 0.412 0.084 0.087  
 PCB 118 0.627 0.127 0.132  
 PCB 138 3.447 0.699 0.557  
 PCB 153 2.653 0.538 0.724  
 PCB 180 1.128 0.229 0.237  
 ΣPCB 7 8.359 1.695 1.755  
      
2348 PCB 28 0.027 0.005 0.005 94.7 
 PCB 52 0.043 0.009 0.009  
 PCB 101 0.369 0.074 0.074  
 PCB 118 0.500 0.100 0.100  
 PCB 138 2.798 0.561 0.561  
 PCB 153 2.128 0.427 0.427  
 PCB 180 0.822 0.165 0.165  
 ΣPCB 7 6.688 1.341 1.341  
      
2411 PCB 28 0.050 0.010 0.011 90.1 
 PCB 52 0.053 0.011 0.012  
 PCB 101 0.358 0.073 0.080  
 PCB 118 0.524 0.107 0.117  
 PCB 138 2.474 0.507 0.448  
 PCB 153 2.001 0.410 0.554  
 PCB 180 0.755 0.155 0.169  
 ΣPCB 7 6.215 1.273 1.393  
      
2474 PCB 28 0.023 0.005 0.005 92.6 
 PCB 52 0.023 0.005 0.005  
 PCB 101 0.218 0.043 0.047  
 PCB 118 0.282 0.056 0.061  
 PCB 138 2.337 0.465 0.360  
 PCB 153 1.676 0.333 0.502  
 PCB 180 0.944 0.188 0.203  
 ΣPCB 7 5.504 1.095 1.183  
      
2340 PCB 28 0.040 0.008 0.009 93.9 
 PCB 52 0.051 0.010 0.011  
 PCB 101 0.325 0.065 0.069  
 PCB 118 0.400 0.080 0.085  
 PCB 138 2.116 0.425 0.357  
 PCB 153 1.675 0.336 0.450  
 PCB 180 0.638 0.128 0.136  
 ΣPCB 7 5.245 1.052 1.116  
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